



Zur Erlangung des akademischen Grades Doktor-Ingenieur (Dr.-Ing.)
genehmigte Dissertation von Dipl.-Ing. Michael Bach aus Offenbach am Main





Integrierte Modellierung für Einzugsgebiete mit komplexer Nutzung
Genehmigte Dissertation von Dipl.-Ing. Michael Bach aus Offenbach am Main
1. Gutachten: Prof. Dr.-Ing. Manfred Ostrowski
2. Gutachten: Prof. Dr.-Ing. habil. Nicola Fohrer
Tag der Einreichung: 07.07.2010
Tag der Prüfung: 29.9.2010
Darmstadt — D 17
Bitte zitieren Sie dieses Dokument als:
URN: urn:nbn:de:tuda-tuprints-24131
URL: http://tuprints.ulb.tu-darmstadt.de/2413
Dieses Dokument wird bereitgestellt von tuprints,
E-Publishing-Service der TU Darmstadt
http://tuprints.ulb.tu-darmstadt.de
tuprints@ulb.tu-darmstadt.de
Die Veröffentlichung steht unter folgender Creative Commons Lizenz:





Die integrierte Modellierung von Wasser- und Stoffströmen in unterschiedlich genutzten Flusseinzugsgebie-
ten ist seit langem ein wiederholt formulierter Wunsch, um gegenseitige Abhängigkeiten zwischen Wasser-
kreislauf, Inhaltsstoffen, Infrastruktur und Landnutzung mathematisch zu beschreiben und optimale Maß-
nahmen zur Behebung kritischer Zustände zu identifizieren. Insbesondere im Hinblick auf die Umsetzung
der europäischen Wasserrahmenrichtlinie ist für die gemeinsame Betrachtung von ländlichen und urbanen
Flächen und daraus resultierender Gewässerbeeinträchtigungen sowie zur Entwicklung optimaler Maßnah-
menpläne eine integrierte flussgebietsweite Modellierung unabdingbar. Trotz umfassender Forschungsar-
beiten und der Entwicklung zahlreicher komplexer Modelle wurde das Ziel, Wasser- und Stoffströme in
angemessen hoher zeitlich-räumlicher Auflösung zu modellieren, bisher nicht zufrieden stellend gelöst.
Zwar sind geeignete Module in unterschiedlicher Zusammensetzung gekoppelt worden, doch sind bisher
zwei Limitierungen noch nicht überwunden worden. Zum einen waren die Modelle in den meisten Fällen
nicht vollständig, zum anderen reichte die räumlich-zeitliche Auflösung nicht aus, um die Heterogenität und
Dynamik bei der Entstehung kurzfristiger kritischer Gewässerzustände zu erfassen.
In Mitteleuropa sind die wesentlichen verbliebenen Quellen schädlicher Stoffeinträge heute die landwirt-
schaftlichen und urbanen Flächen. Es sind demnach Teilmodelle zu integrieren, die einerseits hoch dyna-
mische Wasser- und Stoffströme in der bebauten Umwelt abbilden, andererseits die erheblich langsameren
Prozesse im ländlichen Raum erfassen.
Michael Bach hat mit der vorgelegten Arbeit einen wichtigen und innovativen Ansatz zur integrierten
Simulation von Wasser- und Stoffflüssen in Einzugsgebieten mit komplexer Nutzung entwickelt. Die nahe-
zu unbegrenzte variable raumzeitlicher Auflösung sowie die Vervollständigung der Modellabbildung sind
wichtige Schritte vorwärts. Obwohl der Autor teilweise auf existierende Simulations- und Hilfsmodule zu-
rückgreifen konnte, war das Ziel ambitioniert. Er konnte nicht nur theoretisch, sondern auch anhand eines
realen Fallbeispiels in Südhessen die praktische Anwendbarkeit des erweiterten Modellsystems nachweisen.
Er füllt damit eine Lücke, deren Schluss seit langem gefordert, aber bisher, wenn überhaupt nur rudimentär
erfolgte. Er hat dabei bestehendes Wissen optimal genutzt, Defizite richtig erkannt und diese mit Geschick
und wissenschaftlich fundiert zu einem beachtlichen Teil behoben. Es ist zu betonen, dass das Modellsys-
tem generisch ist, d.h. es kann mit der Ausnahme alpiner sowie grundwasser- und tidebeeinflusster flacher
Einzugsgebiete in ganz Mitteleuropa angewendet werden.
Das Fachgebiet unterstützt seit einigen Jahren das Prinzip der freien Zugänglichkeit von Forschungsergeb-
nissen, die mit öffentlichen Mitteln erzielt werden. Daher stehen sowohl die Dissertationsschrift von Herrn
Bach als auch das Modellsystem zum Download unter http://www.ihwb.tu-darmstadt.de/ zur Verfügung.
Darmstadt, im Januar 2011
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Gewässer sind vielfältigen Belastungen ausgesetzt.
Diese Belastungen wurden in den letzten Jahrzehn-
ten reduziert. Insbesondere im Bereich der Sied-
lungsentwässerung wurde durch den Ausbau von Ka-
nalnetzen und Kläranlagen eine deutliche Verringe-
rung der Schmutz- und Nährstoffeinträge erreicht.
Trotzdem ist bis heute kein flächendeckend guter
Zustand der Gewässer zu verzeichnen [Mang, 2002].
Ganz im Gegenteil zeigte eine Untersuchung der Län-
derarbeitsgemeinschaft Wasser [LAWA, 1998], dass
nur rund 15 % der Gütemessstellen in Deutschland
eine Gewässergüteklasse II für die Parameter Ge-
samtstickstoff und -phosphor aufweisen. Dieser Zu-
stand wird auch von aktuellen Gewässergüteunter-
suchungen bestätigt [HLUG, 2004].
Aufgrund dieser Tatsache sowie neuer wissen-
schaftlicher Erkenntnisse wurde in den vergange-
nen Jahren die bisher gängige Praxis der Emissi-
onsbeschränkung durch immisionsorientierte Ziel-
größen ersetzt bzw. ergänzt. Die neue Sichtweise
hat sich in Deutschland z. B. in ATV-DVWK [2000],
BWK [2001] und BWK [2003], HMULV [2004a,b]
sowie DWA [2006] niedergeschlagen. Europaweit
wurde mit der Europäischen Wasserrahmenrichtlinie
(EU-WRRL) [EU, 2000] ein kombinierter Ansatz aus
immissionsorientierten Zielgrößen im Gewässer und
emissionsorientierten Grenzwerten eingeführt [Grif-
fiths, 2002]. Grundsätzliches Ziel der EU-WRRL ist
der gute ökologische und chemische Zustand der Ge-
wässerkörper.
Ein wichtiges Kriterium zur Beurteilung des
Gewässerzustandes ist die Wasserqualität. Sie
beschreibt die physikalisch-chemische Beschaffen-
heit des Wassers und ist ein wichtiger Indikator
zur Einschätzung der Eignung eines Gewässers
als Lebensraum für Pflanzen und Tiere. Eine gu-
te Wasserqualität ist Grundlage für einen guten
ökologischen Zustand der Gewässer.
Im Bereich der Siedlungswasserwirtschaft ist ei-
ne weitere maßgebliche Reduzierung der Belastun-
gen kaum zu erwarten, da hier in der Vergangenheit
bereits eine Vielzahl von Maßnahmen durchgeführt
wurde [ArgeElbe, 1995; LAWA, 1996; Scheer, 2005].
Somit rücken die Gewässerbelastungen aus den üb-
rigen Teilen eines Einzugsgebietes mehr in den Fo-
kus [Harris u. a., 2004]. Dies sind insbesondere die
Einträge aus den sogenannten diffusen Quellen, die
überwiegend von landwirtschaftlichen Flächen stam-
men [Prasuhn u. a., 1996; Fehr und Föhse, 1997;
Frey und Hoffmann, 1997; Barth, 1998; Lüsse, 1998;
LfUG, 1998; Behrendt u. a., 1999; Gröger und Lange,
2000; Meißner, 2000; Schmid und Prasuhn, 2000]
Flusseinzugsgebiete sind weltweit häufig aus un-
terschiedlichen Landnutzungen zusammengesetzt.
Dies gilt insbesondere für anthropogen geprägte Ein-
zugsgebiete. Sie bestehen zumeist aus einer Mi-
schung von urbanen Gebieten, landwirtschaftlich ge-
nutzten Flächen und weitgehend natürlichen Gebie-
ten. Eine klare Trennung zwischen urbanen Gebieten
und deren Umgebung ist meist nicht möglich [An-
drieu und Chocat, 2004].
Es liegt auf der Hand, dass zwischen den un-
terschiedlich genutzten Bereichen eines Einzugsge-
bietes Wechselwirkungen bestehen. Neben Überlage-
rungen der Abflussprozesse, z. B.
• Transport von Abfluss aus natürlichen oder
landwirtschaftlich genutzten Flächen und Aus-
sengebieten,
• hydraulische Belastungen des Gewässers durch
Entlastungsbauwerke der Siedlungsentwässe-
rung oder
• Wellenüberlagerung von Abfluss aus ruralen
Gebieten mit Abfluss aus urbanen Gebieten
existieren auch hinsichtlich der stofflichen Belas-
tungen vielseitige Wechselwirkungen. Beispielsweise
kann es zu Überlagerungen von Einträgen aus ver-
schiedenen urbanen Gebieten kommen. Darüber hin-
aus ist hinsichtlich der Beurteilung der Belastungen
eines Siedlungsgebietes auch die eventuell vorliegen-
de stoffliche Belastung des Gewässers von oberhalb
liegenden landwirtschaftlich genutzten oder natürli-
chen Gebieten von Interesse. Dies insbesondere, da
die Einträge aus diffusen Quellen sowohl zeitlich als
auch räumlich einer starken Variabilität unterliegen.
Die dargestellte Situation macht deutlich, dass ei-
ne weitere Verbesserung der Gewässersituation nur
zu erreichen ist, wenn alle Belastungen eines Ge-
wässers auf Einzugsgebietsebene betrachtet werden.
Nach Hession u. a. [2000] fordern viele Quellen die
einzugsgebietsweise Betrachtung, wenn Wasserqua-
litätsprozesse betrachtet werden, z. B. Odum [1969],
Stanford und Ward [1992], Reynolds [1993], USE-
PA [1995]. Trotzdem wurden in der Wasserwirt-
schaft bis zur Veröffentlichung des sogenannten
„Brundtland-Reports“ [WCED, 1987] nur einzelne
Teilsystems betrachtet. In jüngerer Zeit fordern z. B.
Ostrowski und Alsenz [1989], Ostrowski und Alsenz
[1990], Durchschlag [1989b], Lijklema u. a. [1993],
Lijklema [1993], O’Loughlin u. a. [1996], Mailhot
u. a. [1997], Ostrowski [2000], Valeo und Moin
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[2000] Harremoës [2002] und Harris u. a. [2004]
die integrierte Betrachtung ganzer Einzugsgebiete.
Andrieu und Chocat [2004] prägten den Begriff der
„Hydrologie anthropogen geprägter Gebiete“, der die
besten Ideen und Methoden aus den Bereichen der
Siedlungsentwässerung sowie der Hydrologie natür-
licher Gebiete miteinander verknüpfen soll. Mittler-
weile haben sich diese Forderungen auch in den
politischen Rahmenbedingungen niedergeschlagen.
Die EU-WRRL fordert explizit die integrierte Fluss-
gebietsbewirtschaftung unter Berücksichtigung aller
maßgeblichen Einflüsse und Belastungen auf die Ge-
wässerkörper.
Die zu berücksichtigenden Prozesse bei einer ein-
zugsgebietsweiten Betrachtung eines Gewässers und
zur Ableitung von Maßnahmen zur Verbesserung
der Gewässerqualität sind sehr komplex und mess-
technisch schwer zu erfassen. Im Bereich der Sied-
lungswasserwirtschaft wurde das Thema der inte-
grierten Modellierung von Metcalf und Eddy [1971],
Beck [1976], Lijklema u. a. [1989] und Lijklema
[1993] eingeführt. Im Kontext der Siedlungswasser-
wirtschaft wird der Begriff der integrierten Model-
lierung als Kopplung von mindestens zwei der drei
Teilbereiche Kanalnetz, Kläranlage und Gewässer
definiert. Harremoës [2002] stellte allerdings fest,
dass die Mehrheit der publizierten Modellansätze
nur zwei Teilbereiche koppelten und ländliche so-
wie natürliche Einzugsgebietsteile generell nicht be-
trachtet wurden. Mittlerweile gibt es mehrere Ansät-
ze, die mehr als zwei Teilbereiche miteinander kop-
peln (z. B. Schütze u. a. [2002], Vanrolleghem u. a.
[2005], Muschalla [2006]). Alle Ansätze berücksich-
tigen allerdings nur ein urbanes Gebiet. Abfluss und
Stoffeinträge aus oberhalb liegenden Gebieten wer-
den, wenn überhaupt, zumeist nur vereinfacht be-
rücksichtigt.
Zur Modellierung von diffusen Quellen existiert
eine Vielzahl an Modellen, die von der Mikro-
skala bis zur Mesoskala reichen. Modelle für ein-
zugsgebietsweise Modellierung arbeiten häufig mit
jährlichen oder monatlichen Frachten. Nur wenige
Modelle erlauben die Abbildung von Effekten, die
aus Einzelniederschlagsereignissen resultieren, z. B.
ANSWERS2000 (Bouraoui und Dillaha [1996], Bou-
raoui und Dillaha [2000]). Die Berücksichtigung von
Einträgen aus urbanen Gebieten ist in den meisten
Modellen nicht möglich. Falls doch, z. B. HSPF [Bick-
nell u. a., 2001] und SWAT [Neitsch u. a., 2005], kön-
nen urbane Einflüsse nur stark vereinfacht berück-
sichtigt werden.
Generell lässt sich feststellen, dass Modellsysteme
zur einzugsgebietsweiten Betrachtung fehlen [Horn
u. a., 2004], diese aber dringend benötigt werden.
1.2 Zielsetzung
Ziel der vorliegenden Arbeit ist, ausgehend von den
in Kapitel 1.1 dargestellten Problemen, einen Bei-
trag zur holistischen, immissionsorientierten Gewäs-
sergütesimulation für Einzugsgebiete mit komplexer
Nutzung zu liefern.
Daraus folgt als Primärziel die Integration von
Modellkomponenten für die Teilbereiche Kanalnetz,
Kläranlage, landwirtschaftliche Nutzflächen, weitge-
hend natürliche Flächen und Gewässer zur Beschrei-
bung der Wechselwirkungen der hydraulischen und
stofflichen Belastungen.
Das Abflussverhalten ist die treibende Kraft für
Stofftransportprozesse. So begründen sich beispiels-
weise Defizite bei der Beschreibung von Stoffein-
trägen häufig in Fehlern bei der Berechnung der
Abflussspitzen [Grunwald, 1998]. Knoflacher u. a.
[2002] wiesen stark erhöhte Konzentrationen für
Stickstoff und Phosphor während Hochwasserereig-
nissen nach. Auch Bach [1996] weist auf einen ho-
hen Anteil der Hochwasserfracht am Gesamtaustrag
von diffusen Quellen hin. Es ergibt sich daraus die
Forderung nach einer möglichst hohen zeitlichen
und räumlichen Auflösung bei der Abbildung der
diffusen Einträge und eine enge Kopplung an das
hydrologische Verhalten des Einzugsgebietes, damit
auch kritische Einzelereignisse erfasst werden kön-
nen.
Die Abbildung soll möglichst flächendetailliert er-
folgen, da bei hoch aggregierten Eingangsdaten die
Gefahr besteht, dass bestehende Verhältnisse zu stark
relativiert werden und Probleme eventuell nicht
mehr erkannt werden können [Hahn u. a., 2001].
Nur eine detaillierte Abbildung aller Teilbereiche er-
möglicht die Berücksichtigung der verschiedenen Be-
lastungen auf den Gewässerkörper sowie die Maß-
nahmenanalyse in unterschiedlichen Teilbereichen
des Einzugsgebietes im Rahmen von Szenarioanaly-
sen.
Im Rahmen dieser Arbeit wird die chemisch-
physikalische Wasserqualität als wichtige Zielgröße
und Basis für einen guten ökologischen Zustand des
Gewässers betrachtet. Weitere ökologische Kriterien,
wie z. B. in der EU-WRRL gefordert, werden bei der
Gewässergütesimulation nicht berücksichtigt.
Die Modellentwicklung hat nicht nur ein praktisch
anwendbares Modellsystem zum Ziel, vielmehr wird
die Modellentwicklung als Prozess betrachtet: Ein
Modell erlaubt es, die Natur in einem alternativen
Format zu repräsentieren, zu abstrahieren und zu
vereinfachen und unsere Vorstellungen über in der
Natur ablaufende Prozesse zu strukturieren. Damit
dienen Modelle nicht nur als fertige Anwendungs-
produkte zur konkreten Problemlösung sondern vor
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allem auch der Analyse, dem Experimentieren so-
wie zum Testen von Ansätzen und Theorien und da-
mit einem weiteren Erkenntnisgewinn [Jeffrey und
Gearey, 2006]. Modellentwicklung ist eines der bes-
ten Werkzeuge, um die relative Bedeutung der ver-
schiedenen Prozesse zu bewerten und die Sensitivität
des betrachteten Systems hinsichtlich unterschied-
licher Eingriffe zu analysieren und Fragestellungen
aus neuen Blickwinkeln zu betrachten [Abbott und
Refsgaard, 1996].
1.3 Gliederung der Arbeit
In Kapitel 2 werden die charakteristischen Merkma-
le von Einzugsgebieten mit komplexer Nutzung be-
schrieben und die daraus resultierenden Belastungen
und deren Auswirkungen im Gewässerkörper darge-
stellt. Kapitel 3 gibt einen Überblick über den aktu-
ellen Stand der integrierten Modellierung und zeigt
den Forschungsbedarf auf. Das entwickelte Modell-
konzept zur integrierten Modellierung von Einzugs-
gebieten mit komplexer Nutzung wird in Kapitel 4
dargestellt. Die Anwendung des Modellkonzepts auf
ein reales Fallbeispiel sowie die Ergebnisse und sich
ergebenden Schlussfolgerungen werden in Kapitel 5
erläutert. Die Arbeit schließt mit einer Zusammen-
fassung und einem Ausblick in Kapitel 6.
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2 Einzugsgebiete mit komplexer Nutzung
2.1 Systembeschreibung
Eine immissionsorientierte Betrachtung der Gewäs-
serbelastung erfordert die Berücksichtigung aller
maßgeblichen Prozesse und der damit zusammen-
hängenden Einträge von Nähr- und Schadstoffen
in den Gewässerkörper. Plate [1995] zeigt in einer
Übersicht die Komplexität typischer Einzugsgebiete
in Deutschland auf.
Wie aus Abbildung 2.1 ersichtlich, existieren ne-
ben unterschiedlichen Landnutzungen, z. B. ver-
schiedenen Arten von Wald, Acker- und Weinbauflä-
chen sowie urbanisierten Einzugsgebietsteilen auch
diverse Bodentypen und unterschiedliche topogra-
phische Ausprägungen. Abfluss und Stofftransport
innerhalb des Einzugsgebietes und aus dem Einzugs-
gebiet heraus unterscheiden sich maßgeblich für des-
sen unterschiedliche Teilbereiche. Zunehmend be-
stehen Einzugsgebiete, insbesondere in anthropogen
geprägten Gebieten, aus einer Mischung von urba-
nen Gebieten, landwirtschaftlichen Nutzflächen und
weitgehend natürlichen Flächen. Eine klare Grenze
zwischen urbanen Gebieten und deren Umgebung
existiert meist nicht [Andrieu und Chocat, 2004].
Abbildung 2.2 zeigt schematisch die Struktur eines
Einzugsgebietes mit komplexer Nutzung. Neben ver-
schiedenen weitgehend natürlichen Gebieten existie-
ren landwirtschaftliche Nutzflächen, die jeweils un-
terschiedliche Nutzungen aufweisen können. Dar-
über hinaus finden sich, vor allem in dichter be-
siedelten Gebieten, oft mehrere urbane Gebiete. In
der Regel verfügt in Mitteleuropa jedes urbanisier-
te Gebiet über ein Kanalnetz sowie eine Kläranlage.
Nicht dargestellt sind in 2.2 Bauwerke im Gewässer-
körper, wie beispielsweise Wehranlagen, Hochwas-
serrückhaltebecken oder Talsperren, die aber einen
großen Einfluss auf die Gewässerqualität haben kön-
nen.
Neben den dargestellten Teilsystemen lässt sich
der Gesamtabfluss innerhalb eines Einzugsgebietes,
wie in Abbildung 2.1 dargestellt, in Oberflächenab-
fluss, Zwischenabfluss und den Basisabfluss unter-
scheiden.
Ausgehend von den dargestellten Nutzungen er-
geben sich verschiedene Belastungen des Gewäs-
serkörpers. Eine immissionsorientierte Betrachtungs-
weise mit der Zielgröße einer guten chemisch-
physikalischen Wasserqualität erfordert zwangsläu-
fig die Berücksichtigung aller maßgeblichen Belas-
tungen. Der Ausbau von Kanalnetzen und Kläranla-
gen in der Vergangenheit hat für diese beiden Teilsys-
teme eine relativ hohe Effizienz in Bezug auf die Re-
duzierung von Gewässerbelastungen sichergestellt.
Zukünftig müssen daher auch andere Maßnahmen
und Kriterien zur Verbesserung des Gewässerzustan-
des berücksichtigt werden, da nicht mehr zwangs-
läufig davon ausgegangen werden kann, dass die
Abwasserbehandlung die kostengünstigste Maßnah-
me des Gewässerschutzes darstellt [Schilling u. a.,
1997]. Hierbei ist zu berücksichtigen, dass Gewässer
von den Stoffeinträgen des umgebenden Einzugsge-
bietes abhängig sind. In der Regel sind diese Einträge
auch in anthropogen unbeeinflussten Einzugsgebie-
ten größer als die Primärproduktion des Gewässers.
Die Einträge von Stoffen und deren Umsatz weisen
im Verlauf des Gewässers neben räumlichen Gra-
dienten (kontinuierlich und sprunghaft) auch hohe
zeitliche Fluktuationen auf [Vannote u. a., 1980; Bor-
chardt, 1993].
2.1.1 Ausgangslage
Der Schutz der europäischen Gewässer begann emis-
sionsorientiert, d. h. mit einer Beschränkung der Aus-
träge aus Kläranlagen, den Entlastungsbauwerken
der Siedlungsentwässerung, industrieller Direktein-
leiter und anderen punktueller Belastungsquellen.
In der Bundesrepublik Deutschland hat sich diese
Betrachtungsweise in den Richtlinien für Kanalnet-
ze [ATV, 1992; ATV-DVWK, 2001] und Kläranlagen
[ATV, 1991] niedergeschlagen. Auch international
wurde diese Betrachtungsweise verfolgt, z. B. durch
den Clean Water Act (CWA) [USEPA, 1972] in den
USA.
Die Emissionsbegrenzung führte in den letz-
ten Jahrzehnten zu deutlichen Reduzierungen der
Gewässerbelastungen. Durch einen massiven Ausbau
der Reinigungsleistung von Kläranlagen [ATV, 1991]
konnten die chronisch wirkenden Belastungen der
Gewässer mit Nährstoffen deutlich reduziert wer-
den. Die Beschränkung der entlasteten Jahresfracht
in Bereich der Regenwasserbewirtschaftung [ATV,
1992; ATV-DVWK, 2001] führte zu einem Ausbau
der Kanalnetze, das vergrößerte Speichervolumen
im Netz zu einer Reduzierung der Entlastungshäu-
figkeit und -menge. Hierdurch konnten die akut
wirkenden Gewässerbelastungen reduziert werden.
Auch die Belastungen durch Direkteinleiter wurden
im Rahmen der Emissionsbeschränkung deutlich
geringer [Heathwaite u. a., 2005].
Trotz der dargestellten Gewässerschutzmaßnah-
men haben die Gewässerkörper der Bundesrepublik
Deutschland noch keinen flächendeckend guten Zu-
stand erreicht [Mang, 2002]. Eine Untersuchung der
5
Abbildung 2.1: Einzugsgebiet mit komplexer Nutzung [Plate, 1995]
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Abbildung 2.2: Struktur eines Einzugsgebietes mit komplexer Nutzung (RUE = Regenüberlauf, BEK = Becken,
KLA = Kläranlage
Länderarbeitsgemeinschaft Wasser [LAWA, 1998] er-
gab, dass nur ca. 15 Prozent der Gütemessstellen
in Deutschland eine Gewässergüteklasse II für die
Parameter Gesamtstickstoff und -phosphor aufwei-
sen. Die Zusammenstellung von ausgewählten Da-
ten zur chemisch-physikalischen Wasserbeschaffen-
heit deutscher Fließgewässer [Umweltbundesamt,
1996] zeigt, dass nur an wenigen Messstellen das
90-Perzentil unter dem Grenzwert der Gewässergü-
teklasse II von 0,15 mg/l Gesamtphosphor liegt. Ähn-
lich stellt sich die Situation für Ammonium (Güte-
klasse II < 0,30 mg/l NH4-N) und Nitrat (Güte-
klasse II < 2,5 mg/l Nitrat) dar. Auch aktuelle Er-
hebungen, z. B. der Hessische Gewässergütebericht
[HLUG, 2004], bestätigen diese Erkenntnisse. Ne-
ben den Problemen der Wasserqualität zeigt z. B.
das Gewässerstrukturgüteinformationssystem GESIS
[HMULV, 2005], dass auch in Hinblick auf die Ge-
wässermorphologie noch Verbesserungsbedarf exis-
tiert. In DVWK [1998] wird darauf aufmerksam ge-
macht, dass trotz einer verbesserten Reinigungsleis-
tung der Kläranlagen und dem damit verbundenen
Rückgang der Nährstoffbelastungen die Gewässereu-
trophierung in Gewässern weiterhin ein großes Pro-
blemfeld darstellt. Die genannten Probleme sind da-
bei nicht auf die Bundesrepublik Deutschland be-
schränkt, sondern stellen sich in ähnlicher Form in
vielen anderen Ländern in Europa [Beudert, 1997;
DVWK, 1998].
Ausgehend von dem dargestellten nach wie vor
verbesserungswürdigen Gewässerzustand ergibt
sich, dass die bisherige Bewirtschaftungspraxis der
Gewässerkörper überprüft werden muss. Die häufige
Über- bzw. Unterschreitung einer guten chemisch-
physikalisch Wasserqualität der Fließgewässer
begründen trotz bereits umgesetzter Maßnahmen
einen akuten Handlungsbedarf.
Aufgrund der bestehenden Probleme wurde die
bisherige Praxis der von den charakteristischen Ei-
genschaften des Gewässers unabhängigen Emissions-
begrenzung auf den Prüfstand gestellt. Ausgehend
von den fortbestehenden Problemen und neuer wis-
senschaftlicher Erkenntnisse wurde die Emissionsbe-
schränkung durch immisionsorientierte Zielgrößen
ersetzt bzw. ergänzt. Prinzipiell müssen gewässer-
ökologische Fragestellungen und somit auch Fra-
gen der Wasserqualität immer immissionsbezogen
betrachtet werden, da die Bedeutung einer Substanz
von ihrer Konzentration und Wirkungszeit abhängt
[Bach, 1996]. Diese neue Sichtweise hat sich in
Deutschland z. B. in BWK [2001] und BWK [2003],
HMULV [2004a] und HMULV [2004b], ATV-DVWK
[2000] sowie DWA [2006] niedergeschlagen. Euro-
paweit wurde mit der Europäischen Wasserrahmen-
richtlinie (EU-WRRL) [EU, 2000] ein kombinierter
Ansatz aus immissionsorientierten Zielgrößen im Ge-
wässer und emissionsorientierten Grenzwerten ein-
geführt [Griffiths, 2002]. Grundsätzliches Ziel der
EU-WRRL ist der gute ökologische und chemische
Zustand der Gewässerkörper. Ähnliche Erweiterun-
gen der Gesetzgebung finden sich zum Beispiel auch
in dem bereits erwähnten CWA der USA [USEPA,
1972].
Durch dieses Umdenken wurden das jeweilig be-
trachtete Gewässer und die dort wünschenswer-
ten ökologischen, morphologischen und chemisch-
physikalischen Bedingungen in den Mittelpunkt der
Betrachtung gerückt. Mit den Bedingungen im Ge-
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wässerkörper als Zielgrößen fällt das zu betrachten-
de Untersuchungsgebiet automatisch mit dem Ein-
zugsgebiet des Gewässers zusammen, wobei für grö-
ßere Gewässerkörper auch Teileinzugsgebiete denk-
bar sind. Nur auf diesem Wege kann die Berücksich-
tigung aller maßgeblichen Belastungen auf den Ge-
wässerkörper sichergestellt werden.
2.2 Belastungen des Gewässerkörpers
Die Belastungen aus den verschiedenen Teilgebie-
ten eines Einzugsgebietes können nach unterschied-
lichen Systemen klassifiziert werden. Häufig erfolgt
eine Unterteilung hinsichtlich der Herkunft der Be-
lastung in die sogenannten punktuellen und diffusen
Quellen. Diese Unterteilung wird in der Literatur je-
doch nicht konsistent verwendet [Bach, 1996].
Novotny und Chesters [1981] definieren alle Ein-
leitungen in Gewässer als Punktquellen, deren Ab-
fluss und Stoffkonzentrationen konstant und somit
unabhängig von äußeren Witterungseinflüssen sind.
Alle übrigen Einträge werden unter dem Begriff der
diffusen Quellen zusammengefasst, treten in unre-
gelmäßigen Abständen auf und weisen hinsichtlich
Abflussmenge und Stoffkonzentrationen eine große
Variabilität auf.
Eine Unterscheidung bezogen auf die Transport-
prozesse führt Decoursey [1985] ein. Alle Belastun-
gen, die durch natürliche hydrologische Prozesse in
den Gewässerkörper gelangen, werden als diffuse
Quellen bezeichnet. Stoffe aus Punktquellen werden
unabhängig von natürlichen Prozessen in die Gewäs-
ser eingetragen.
Nach Stalzer u. a. [1985] zählen zu den Punkt-
quellen nur die Belastungen, die in einer Sammelka-
nalisation erfasst werden und über Kläranlagen dem
Gewässer zugeführt werden. Darüber hinaus zählt
Niederschlagswasser, das über die Kanalisation in die
Gewässer eingetragen wird, zu den Punktquellen. Al-
le übrigen Eintragspfade werden als diffuse Quellen
betrachtet.
Neben den flächenhaften Einträgen aus z. B. land-
wirtschaftlichen Nutzflächen zählen nach Werner
u. a. [1991] auch kleine punktuelle Einleitungen wie
Hauskläranlagen, Straßenabläufe und Abflüsse von
landwirtschaftlichen Betrieben zu den diffusen Quel-
len.
DVWK [1999] zählt Einleitungen aus Kläranlagen
und sonstigen Abwasserbehandlungsanlagen, z. B.
Entlastungen der Misch- oder Trennkanalisation, in-
dustrielle Direkteinleiter und klar abgrenzbare Alt-
lasten zu den Punktquellen. Alle übrigen Belastun-
gen werden den diffusen Quellen zugeordnet.
Whitehead [2006] zählt zu den diffusen Belastun-
gen alle Einträge, die nicht einem konkreten Einlei-
tungspunkt zugeordnet werden können, sondern auf
einer Vielzahl von Transportwegen ins Gewässer ein-
getragen werden.
Tabelle 2.1 zeigt eine Übersicht der unterschiedli-
chen Definitionen für den Begriff der diffusen Quel-
len.
Im Rahmen der vorliegenden Arbeit wird nachfol-
gend die Definition nach Werner u. a. [1991] und
DVWK [1999] zur Abgrenzung verwendet, wobei im
Zweifelsfall mengen- und stoffbezogen bekannte Ein-
leitungen gemäß Stalzer u. a. [1985] den punktu-
ellen Belastungen zugeordnet werden. Die Klassifi-
zierung folgt damit Mohaupt u. a. [2000]. Er akzep-
tiert zwar aus wissenschaftlicher Sicht die Definiti-
on von Novotny und Chesters [1981] sowie Novot-
ny [1988], wonach alle Quellen als diffus bezeichnet
werden, die an Regen- und Abflussereignisse gekop-
pelt sind. Aus praktischen Gesichtspunkten definiert
er dagegen alle Einträge als diffus, die aus der Fläche
oder von kleinen, messtechnisch nicht oder schwer
zu erfassenden Quellen stammen.
2.2.1 Punktquellen
Nach der gewählten Definition fallen unter den
Begriff der Punktquellen folgende Gewässer-
belastungen:
• Kläranlagenabläufe,
• Direkteinleiter der Industrie,
• Abläufe sonstiger Abwasserbehandlungsanla-
gen,




• andere bezüglich Abflussmenge und Stoffkon-
zentrationen bekannte Belastungen.
Kleine punktuelle Einleitungen, wie z. B. Hausklär-
anlagen, Straßenabläufe und Abflüsse von landwirt-
schaftlichen Betrieben werden den diffusen Quellen
zugeordnet, da in diesen Fällen die genauen Belas-
tungen selten bekannt sind.
Bei Kläranlagen hängt die Gewässerbelastung
maßgeblich vom Ausbaugrad und der Reinigungs-
leistung der Kläranlage ab. Hauptquelle für Stick-
stoffeinträge aus Kläranlagen sind menschliche Aus-
scheidungen. Der größte Teil der Stickstoffverbin-
dungen aus Kläranlagenabläufen liegt in reduzier-
ter Form (Ammonium, je nach Nitrifikationsleistung
der Anlage auch Nitrat) vor [Beudert, 1997]. Phos-
phoreinträge aus Kläranlagen stammen ebenfalls zu
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großen Teilen von menschlichen Ausscheidungen, da
die Einführung phosphatfreier Waschmittel die Ein-
träge über Reinigungsmittel stark reduziert hat [Kop-
pe und Stozek, 1986]. Im Kläranlagenablauf ist meist
Phosphat vorzufinden [Beudert, 1997]. Aufgrund
der Überwachung und Eigenkontrolle sind die Ein-
träge aus Kläranlagen meist relativ genau bekannt.
Novotny und Chesters [1981] betonen den diffu-
sen Charakter des Niederschlagsabflusses befestigter
Gebiete, weil die Ursache der Belastung die räumlich
verteilte Akkumulation von Schmutzstoffen auf ver-
siegelten Flächen ist. Die Einleitungen in das Gewäs-
ser erfolgen jedoch punktuell an den Entlastungsbau-
werken der Mischwasserkanalisation oder den Re-
genklärüberlaufen der Trennwasserkanalisation und
werden daher im Rahmen der vorliegenden Arbeit
zu den Punktquellen gezählt. Im Gegensatz zu den
relativ konstanten Abläufen der Kläranlagen unter-
liegen die Abläufe aus den Bauwerken der Siedlungs-
entwässerung sowohl mengen- als auch konzentrati-
onsmäßig großen Schwankungen. Spannbreiten für
Konzentrationen von Stickstoff- und Phosphorkon-
zentrationen, abfiltrierbarer (AFS) und biologisch
abbaubarer Stoffe (BSB/CSB) finden sich in Hamm
[1991], Werner u. a. [1991], Marsalek [1991], Xan-
thopoulos [1992], Menacher und Augustin [1992]
und Beudert [1997].
2.2.2 Diffuse Quellen
Unter den Begriff der diffusen Stoffeinträge fallen al-
le Gewässerbelastungen, die nicht zu den in Kapi-
tel 2.2.1 genannten Punktquellen zählen. Hierunter
fallen alle „echt“ flächenbürtigen Emissionen sowie
solche aus nicht im einzelnen erfassbaren punktuel-
len Quellen [Anderwald u. a., 1995; Knoflacher u. a.,
2002].
Diffuse Quellen weisen generell folgende Charak-
teristika auf [Novotny und Chesters, 1981]:
• Sie erreichen den Gewässerkörper in diffuser
Weise, in unregelmäßigen Abständen und in en-
ger Kopplung an die meteorologischen Randbe-
dingungen.
• Die Quelle der Belastung ist (groß)flächig und
der Stoff wird über die Oberfläche transportiert
bevor er das Gewässer erreicht.
• Diffuse Quellen können nicht an ihrem Her-
kunftsort gemessen werden, der exakte Ur-
sprungsort ist schwierig oder gar nicht zu er-
mitteln.
• Die Einträge sind eng mit geographischen sowie
geologischen Bedingungen verknüpft, die sich
von Ort zu Ort stark unterscheiden.
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Unter die diffusen Einträge in Gewässer fallen so-
mit Auswaschungen von Mineralien, erodiertes Ma-
terial von natürlichen Flächen und Einträge von an-
thropogen veränderten Flächen. Die Einträge an-
thropogen veränderter Flächen sind zumeist verbun-
den mit Dünger- oder Chemikaliengaben für das
Pflanzenwachstum und Schädlingsbekämpfungsmit-
teln. Es kann also zwischen diffusen Quellen mit
nahezu ausschließlich anthropogener Natur und ei-
ner natürlichen Hintergrundbelastung unterschieden
werden [Novotny und Chesters, 1981]. Die natür-
liche Hintergrundbelastung hat ihre Ursache in der
Auswaschung von Stoffen aus Steinen und ungestör-
ten Böden, der natürlichen Erosion und z. B. der Aus-
waschung von chemischen und biochemischen Kom-
ponenten aus Waldstreu (Laub).
Zu den diffusen Belastungen von Gewässern zäh-
len [Behrendt u. a., 2002]:
• Atmosphärische Deposition.
• Einträge über Drainagen.
• Bodenerosion (Oberflächenabfluss) und Auswa-
schung von Stoffen (unterirdische Abflusspfa-
de) von
– Wald und natürlichem Grünland (geogene
Stoffeinträge),
– Ackerflächen (Nährstoffe und Pflanzen-
schutzmittel),
– Weideflächen (pathogene Keime),
– nicht an die Kanalisation angeschlossenen
Flächen kleiner Siedlungen.
In Abbildung 2.3 sind die verschiedenen Quellen
für diffuse Stoffeinträge dargestellt.
Atmosphärische Deposition
Atmosphärische Deposition bezeichnet den direkten
Stoffeintrag durch Niederschlag auf das Gewässer.
Mittlere Konzentrationen in Deutschland liegen
bei 0,4–4 mg/l NH4 − N , 0,5–1,5 mg/l NO3 − N ,
0,05–0,2 mg/l oPO4 − P und 7–13 mg/l Staub/AFS
[Bullermann u. a., 1989; Werner u. a., 1991]. Eine
Umrechnung auf die Fläche ergibt für die Bundes-
republik Deutschland mit regionalen Schwankungen
Werte von 0,5–2 g/(m2 a) N und 10–120 mg/(m2
a) für P [Führer u. a., 1988]. Die Staubdeposition
in ländlichen Gebieten schwankt zwischen 36–110
g/(m2 a) [Pankrath, 1985].
Der Eintrag über direkte atmosphärische Deposi-
tion ist aufgrund der geringen Gewässerfläche für
die meisten Einzugsgebiete unbedeutend. Ausnah-
men sind große stehende Gewässer.
Drainagen
Werden landwirtschaftliche Nutzflächen durch Drai-
nagen entwässert, stellen diese eine maßgebliche
Quelle für Nährstoffeinträge in das Gewässer dar. Die
Drainagen haben eine verkürzte Verweilzeit des Was-
sers im Boden zur Folge, sodass Abbauprozesse wie
z. B. die Denitrifikation nur eingeschränkt ablaufen
können [Beudert, 1997]. Daher weist Drainagewas-
ser meist höhere Stoffkonzentrationen auf als Grund-
wasser [Beudert, 1997]. Durch die Drä nung wird die
Infiltrationskapazität der Böden erhöht und somit
der Anteil des Oberflächenabflusses am Gesamtab-
fluss reduziert [Beudert, 1997]. Phosphat wird über-
wiegend über den Oberflächenabfluss ausgetragen,
sodass von drainierten Flächen eine Reduktion des
Austrages zu erwarten ist. Beudert [1997] beschreibt
eine Erhöhung der Stickstoffausträge um 50 % und
eine Minderung der Phosphatausträge um 45 % .
Maßgeblichen Einfluss auf die Stoffkonzentrationen
im Drainagewasser haben die Bodennutzung und die
Düngung [DVWK, 1985]. Für Grünland werden mitt-
lere Nitrat-N-Gehalte von 1–2 mg/l angegeben, bei
Ackernutzung liegt dieser Wert zwischen 5–20 mg/l.
Die Konzentration von NH4 − N liegt bei 0,5 mg/l
und die PO4 − P-Konzentration zwischen 0,01–0,4
mg/l [Beudert, 1997].
Zwischenabfluss und Grundwasser
Ebenso wie beim Drainagewasser wird über die na-
türlich vorhandene Grundwasserströmung überwie-
gend leichtlösliches Nitrat in die Gewässer eingetra-
gen. Die Stoffeinträge über den Pfad Grundwasser
variieren stark mit der Landnutzung. Mit zunehmen-
der Verweildauer des Wassers im Grundwasserlei-
ter steigt die Denitrifikationsrate [Beudert, 1997].
Zusätzlich kann es beim Eintritt von Grundwas-
ser in den Gewässerkörper durch die reduzierende
Wirkung des Sediments zu Denitrifikation kommen
[Beudert, 1997]. Nach Werner u. a. [1991] wird Am-
monium in der Regel im Boden zu Nitrat umgesetzt
und wie Phosphat vom Boden absorbiert. Die Kon-
zentrationen von NH4-N und oPO4-P im Grundwas-
ser sind meist sehr gering [n.n. - 1mg/l NH4-N,< 0,1
oPO4-P].
Oberflächenabfluss
Beim Oberflächenabfluss von durchlässigen Flächen
unterscheidet man zwischen Oberflächenabfluss in-
folge von Infiltrationsüberschuss oder Sättigungs-
überschuss [Bronstert, 1994].
Sättigungsüberschussabfluss entsteht auf Flächen
am Hangfuß, die durch oberflächennahes Grundwas-
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Abbildung 2.3: Eintragspfade von Stoffen im ländlichen Raum (1 - Höfe, 2 - Wegenetz, 3 - Oberflächenab-
fluss, 4- Zwischenabfluss, 5 - Grundwasser, 6 - Drainage). Aus Beudert [1997], verändert nach
Bronstert [1994].
ser fast vollständig gesättigt sind und die Versicke-
rung verhindern. Der Oberflächenabfluss fließt da-
durch direkt zum Gewässer ab. Hierzu zählt auch der
sog. „Return-Flow“, wenn Zwischenabfluss austritt
und an der Oberfläche abfließt. Infiltrationsüber-
schussabfluss entsteht während Starkregenereignis-
sen, wenn die Regenintensität die Infiltrationsrate
überschreitet. Aufgrund der hohen kinetischen Ener-
gie ist der Infiltrationsüberschussabfluss mit einem
hohen Bodenabtrag verbunden.
Über die Bodenoberfläche erfolgt eine Mischung
des Niederschlagswassers mit dem Bodenwasser und
insbesondere der obersten Bodenschicht. Feststoffe
an der Bodenoberfläche werden hierbei z. T. im Nie-
derschlagswasser gelöst, bereits an die Bodenpartikel
adsorbierte Stoffe werden z. T. desorbiert [Beudert,
1997].
Ein weiterer Stoffeintrag erfolgt über den Abtrag
von Bodenpartikeln durch die Einwirkung der Re-
gentropfen auf die Bodenoberfläche [Schwertmann
u. a., 1987; Hamm, 1991; Auerswald, 2000; BM-
VEL, 2002]. Der Bodenabtrag wird im Oberflächen-
abfluss suspendiert und gelangt auf diesem Weg in
das Gewässer [Ahuja und Lehman, 1983; Wallach
u. a., 1989].
Die Stoffeinträge im Oberflächenabfluss variieren
stark. Sie sind neben der von der Niederschlags-
intensität abhängigen Erosion (Bodentyp) maßgeb-
lich von der Konzentration der Stoffe im Oberboden
(Landnutzung) abhängig, die direkt nach einer Dün-
gung am höchsten ist und nachfolgend durch Verla-
gerung im Boden, Aufnahme in Pflanzen und Abbau-
prozesse abnimmt [Knisel, 1980].
2.3 Auswirkungen der Belastungen
Die beschriebenen Belastungen führen zu unter-
schiedlichen Auswirkungen im Gewässer. Je nach Be-
lastung und Gewässertyp bewegen sich die Folgen in
unterschiedlichen räumlichen und zeitlichen Skalen,
wie in Abbildung 2.4 dargestellt.
Eine systematische Klassifizierung der Folgen ist
schwierig, da eine Belastung häufig in mehreren
Bereichen Effekte zeigen kann. Prinzipiell kann ei-
ne Klassifizierung unter drei unterschiedlichen Ge-
sichtspunkten erfolgen:
• Dauer der Folgen,
• Art der Folgen,
• Verursachender Stoff/Indikator der Folgen.
Tabelle 2.2 gibt einen Überblick über die Klassifi-
zierungen.
Hinsichtlich der zeitlichen Dauer der Folgen kann
zwischen akuten (Stunden), verzögerten (Tagen)
und akkumulierenden (Wochen, Jahre) Folgen un-
terschieden werden [Schilling u. a., 1997; Fischer,
1998]. So fällt der erhöhte Sauerstoffverbrauch von
Bakterien im Wasser und Benthos aufgrund leicht
abbaubarer organischer Substanzen als Folge ei-
nes Entlastungsereignisses der Siedlungsentwässe-
rung in den Bereich der akuten Folgen. Neben den
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Abbildung 2.4: Räumliches und zeitliches Wirkungsspektrum von Gewässerbelastungen. Aus Fischer [1998].
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Tabelle 2.2: Klassifizierung der Folgen von Gewässerbelastungen [Schilling u. a., 1997].
Zeitskala Art Indikator
Akut (Stunden) Hydraulisch Abfluss, Sohlschubspannung
Chemisch Toxische Substanzen (NH3)
Bio-Chemisch Sauerstoffreduzierung im Gewässer
Physikalisch Gelöste Feststoffe
Hygienisch Bakterien, Viren
Ästhetisch Schwimmendes Material ,Geruch
Verzögert (Tage) Hydraulisch Sedimentbeförderungsvermögen
Chemisch Toxische Substanzen (NH3, NO2)
Bio-Chemisch Sauerstoffreduzierung im Benthos/Sediment
Hygienisch Bakterien, Viren
Ästhetisch Schwebstoffe, Fremdkörper, Öl
Langfristig (Wochen, Jahren) Hydrologisch Abflussregime, Morphologie
Chemisch Schwermetalle, Pestizide, organische Spuren-
stoffe, Prioritäre Stoffe der WRRL
Bio-Chemisch Eutrophierung
schnell abbaubaren organischen Stoffen führen Ent-
lastungsereignisse dem Gewässer aber partikuläre
Stoffe zu, die langsam abbaubare organische Sub-
stanzen enthalten. Der Abbau dieser Substanzen un-
ter Sauerstoffverbrauch und der damit verbundene
erhöhte Sauerstoffverbrauch lässt sich den verzöger-
ten Folgen zuordnen. Dagegen zählt die Eutrophie-
rung von Gewässerkörpern durch die Zuführung von
Pflanzennährstoffen zu den langfristigen oder akku-
mulierenden Folgen.
Die Art der Folgen lässt sich in hydrologische, hy-
draulische, chemische, bio-chemische, physikalische,
hygienische und ästhetische unterscheiden [Schilling
u. a., 1997].
Zu den hydrologischen Folgen zählt z. B. die Ver-
änderung der Morphologie durch ein verändertes
Abflussregime. Entlastungsbauwerke der Siedlungs-
entwässerung führen zu starken und kurzzeitigen hy-
draulischen Belastungen des Gewässers. Die damit
verbundene Erhöhung der Sohlschubspannung kann
zu einer Verdriftung von Organismen führen. Bei
besonders starken Entlastungs- oder Hochwasserer-
eignissen kann es auch zu einer umfassenden Ver-
frachtung von Organismen kommen (Katastrophen-
drift). In allen Fällen kommt es zu einer Veränderung
in der Biozönose des betroffenen Gewässerabschnit-
tes [ATV, 1997]. Die ökologische Wirkung von Ent-
lastungen aus dem Kanalnetz ist in verschiedenen
Gewässertypen abhängig von morphologischen, hy-
draulischen und wasserchemischen Randbedingun-
gen sehr unterschiedlich [Mang, 2002].
Zu den chemischen Folgen zählen alle Stoffein-
träge, die toxisch wirken, z. B. kurzzeitige Spit-
zenkonzentrationen von Ammoniak (NH3), das als
Fischgift wirkt. Unter den bio-chemischen Folgen
werden nach Schilling u. a. [1997] alle Prozesse zu-
sammengefasst, die einen Einfluss auf die Sauerstoff-
konzentration im Gewässer haben, z. B. der bakteri-
elle Abbau von organischen Substanzen unter Sau-
erstoffverbrauch. Eine wichtige bio-chemische Fol-
ge stellt die Eutrophierung dar. Sie beschreibt den
Prozess eines Massenwachstums von Wasserpflan-
zen. Im Gegensatz zu stehenden Gewässern sind auf-
grund der unterschiedlichen Verhältnisse, insbeson-
dere die kürzere Verweilzeit des Wassers aufgrund
der Strömung, maßgeblich fadenförmige Grünalgen
und Kieselalgen für die Eutrophierung in Fließge-
wässern verantwortlich [Friedrich, 1986]. Die durch
das Massenwachstum entstehende Verkrautung des
Gewässers reduziert die hydraulische Leistungsfähig-
keit. Friedrich [1986] berichtet von Reduzierungen
der Leistungsfähigkeit um bis zu 70 % . Darüber hin-
aus wirken die Wasserpflanzen als starker Sediment-
rückhalt und fördern die Ablagerung von Feinmate-
rial. Das Absterben der Pflanzen führt zur Schlamm-
bildung. Die Eutrophierung führt zu einer Verschie-
bung des aquatischen Artengefüges, sowohl inner-
halb der Pflanzen- als auch innerhalb der Tierwelt.
Generell lässt sich eine Verarmung der natürlichen
Vielfalt beobachten. Neben der Veränderung der Bio-
zönose hat die Eutrophierung auch einen maßgeb-
lichen Einfluss auf die Wasserqualität. Insbesondere
während der frühen Morgenstunden kann es in den
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Sommermonaten zu einem starken Sauerstoffver-
brauch kommen, da die Photosynthese bei Lichtman-
gel zurückgeht (oder ganz zum Erliegen kommt),
der Sauerstoffverbrauch der Pflanzen durch Verat-
mung aber bestehen bleibt. Dagegen führt die star-
ke Photosynthesetätigkeit am Tag zu einer Erhöhung
des pH-Wertes, der wiederum einen starken Ein-
fluss auf das Ammonium-Ammoniak-Gleichgewicht
hat [Friedrich, 1986]. In Bezug auf die Eutrophie-
rungsproblematik von Fließgewässern zeigten Koppe
und Stozek [1986] die dynamischen Aspekte des Al-
genwachstums auf, z. B. eine Verlagerung der Algen-
konzentrationsmaxima flussaufwärts im Laufe der
Vegetationsperiode. Je nach Nährstoffverfügbarkeit,
d. h. dem Verhältnis zwischen Stickstoff und Phos-
phor, ist einer der beiden Nährstoffe der limitieren-
de Faktor für die Eutrophierung. Bei Verhältnissen
von N-P unter zehn wird Stickstoff zum limitieren-
den Nährstoff des Algenwachstums.
Der Eintrag von partikulären Stoffen, z. B.
Schwebstoffen, kann physikalische Folgen haben.
So kann der Eintrag von Schwebstoffen zu einer
Trübung des Wassers führen, dies kann eine ver-
minderte Bioaktivität der Pflanzen im Gewässer
(Photosynthese) zur Folge haben. Darüber hinaus
kann die Absetzung der Schwebstoffe zu einer an-
aeroben Schicht über dem Gewässerbenthos führen,
wobei hier die Art der Folge wie auch im Fall der
verminderten Bioaktivität als physikalisch-biologisch
klassifiziert werden kann.
Der Eintrag von Fäkalien und den in ihnen enthal-
tenen Bakterien und Viren kann als hygienische Fol-
ge klassifiziert werden. Unter die ästhetischen Folgen
fallen der Eintrag von Müll, Trümmern und Öl, aber
auch Stoffe der Siedlungsentwässerung, wie z. B. Toi-
lettenpapier, Damenbinden, Kondome, u. a.
Neben den genannten direkten Folgen im Gewäs-
ser lassen sich noch die sog. indirekten Folgen nen-
nen [Udoyara und Jolly, 1994]: Die Veränderung der
Gewässerbiozönose kann ebenfalls zu einer Verrin-
gerung der Artenvielfalt von Flora und Fauna füh-
ren. Der Erholungswert von Gewässern kann durch
die direkten Folgen maßgeblich reduziert werden.
Schlussendlich können entsprechende Sanierungs-
maßnahmen mit immensen Kosten behaftet sein.
Die dritte Klassifizierungsmöglichkeit ist hinsicht-
lich der Stoffe möglich, welche die entsprechende
Folge verursachen. Hierbei spielt auch die unter-
schiedliche Empfindlichkeit des Wasserkörpers ge-
genüber möglichen Belastungsarten eine große Rol-
le. Engelhard und Rauch [2006] unterscheiden:
• Empfindlichkeit gegenüber einer Erhöhung
von biologisch abbaubaren Material (Indikator:
Sauerstoffkonzentration).
• Empfindlichkeit gegenüber akute toxischen
Stoffen (z. B. Ammoniak).
• Empfindlichkeit gegenüber akkumulierenden
toxischen Stoffen.
• Empfindlichkeit gegenüber Pflanzennährstoffen
(Eutrophierung).
• Empfindlichkeit gegenüber morphologischen
Veränderungen.
Der Eintrag von biologisch abbaubaren Materialen
führt zu einer Reduktion der Sauerstoffkonzentrati-
on im Gewässer. Gelöstes organisches Material wird
direkt unter Verbrauch von Sauerstoff abgebaut, par-
tikuläre Einträge führen zu verzögerten zehrungsbe-
dingten Sauerstoffdefiziten (vgl. Abbildung 2.4). Da
die Wiederbelüftung stark von der Fließgeschwindig-
keit und der Wassertiefe abhängt, sind insbesondere
langsam fließende Gewässer und staugeregelte Ge-
wässerabschnitte sensitiv gegenüber einem Eintrag
an biologisch abbaubaren Stoffen.
Ammonium [NH+4 ] kann von vielen Wasserpflan-
zen (Algen) direkt aufgenommen werden und ist
somit ein wichtiger Pflanzennährstoff. Im Gewässer
wird es unter Sauerstoffverbrauch von Mikroorganis-
men zu Nitrat [NO3] umgewandelt. In organisch ge-
ring belasteten Gewässern ist Nitrat häufig die wich-
tigste Stickstoffquelle.
Die Reduktion von Nitrat führt zu Nitrit [NO2], das
in hohem Maße toxisch auf Fische wirkt. Auch freies
Ammoniak [NH3] wirkt toxisch auf Fische, Fischbrut
und die Nährtiere der Fische, wobei die Schädlich-
keitsgrenze je nach Fischart variiert [0,01 - 4 mg/l
NH3]. Die Gefahr der Ammoniakbildung besteht vor-
wiegend dann, wenn aufgrund einer hohen Grund-
last an Ammoniaksalzen die Bedingungen für eine
pH-Wert-Verschiebung zur alkalischen Seite gegeben
sind. Diese Verhältnisse sind häufig bei einer Algen-
massenentwicklung im Gewässer vorhanden. Neben
der toxischen Wirkung des Ammoniaks führt dies
auch zu einer Belastung des Sauerstoffhaushaltes im
Gewässer [Koppe und Stozek, 1986].
Neben den Stickstoffverbindungen ist Phosphor
ein lebensnotwendiger Makronährstoff für alle Or-
ganismen, Algen und höheren Pflanzen in Gewäs-
sern. Häufig ist Phosphor der limitierende Nähr-
stoff für das Algenwachstum in Gewässern [Bor-
chardt, 1993; Stutter u. a., 2008a,b] und damit maß-
geblich für die Eutrophierungsproblematik verant-
wortlich. Phosphorverbindungen aus Kläranlagen-
abläufen sind wesentlich bioverfügbarer als Phos-
phoreinträge aus Erosion [DVWK, 1998], sodass
die Bedeutung der Punkteinträge nicht unterschätzt
werden darf.
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Zu den akkumulierend wirkenden toxischen Sub-
stanzen zählen Schwermetalle, Pestizide, organische
Spurenstoffe, bakterielle Keime und endokrin wirk-
same Substanzen [Buck, 1986]. Generell sind alle
Gewässer als sensitiv gegenüber den akkumulieren-
den wirkenden toxischen Substanzen zu betrachten
[EU, 2000; EC, 2003].
Die morphologische Sensitivität eines Gewässers
beschreibt dessen Gefährdung durch Veränderungen
im Abflussregime. Hierzu zählen insbesondere hy-
draulische Belastungsspitzen durch die Entlastungs-
bauwerke der Siedlungsentwässerung. Die jeweili-
ge Sensitivität des Gewässers ist u. a. von den na-
türlichen Abflussverhältnissen, den Bettmaterialien,
der Gewässerstruktur und dem Wiederbesiedlungs-
potential abhängig.
Die Empfindlichkeit gegenüber den möglichen Be-
lastungsarten unterscheidet sich je nach Wasserkör-
per. In Tabelle 2.3 ist die Empfindlichkeit von Fließ-
gewässern gegenüber den oben eingeführten Be-
lastungsarten dargestellt. Es wird ersichtlich, dass
Fließgewässer gegenüber einer Vielzahl von Belas-
tungen eine relativ hohe Sensitivität aufweisen und
dass insbesondere auch die chemisch-physikalischen
Belastungen eine wichtige Rolle spielen. Darüber
hinaus ist zu beachten, dass auch in Fließgewäs-
sern häufig Staubereiche oder langsam fließende
Abschnitte vorzufinden sind (z. B. Staubereiche von
Wehranlagen oder natürliche Becken), wodurch die
Verweilzeit des Wassers erhöht wird und auch Frage-
stellungen und Probleme von prinzipiell stehenden
Gewässern eine Rolle spielen können [Bach, 1996].
2.3.1 Prozesse im Gewässer
In der Übersicht der möglichen Belastungen eines
Gewässerkörpers in Kapitel 2.3 wurde bereits deut-
lich, dass neben den akuten Folgen der Belastungen
viele Folgen erst verzögert oder langfristig eintreten.
Bei den verzögerten und langfristigen Folgen spie-
len die im Gewässerkörper ablaufenden Prozesse ei-
ne maßgebliche Rolle.
Die Wasserqualität eines Gewässers wird von viel-
fältigen Prozessen beeinflusst. Hierzu zählen:
• Wiederbelüftung.
• Abbau (bakterielle Oxidation) von organischen
Stoffen.
• Absetzung von Stoffen in das Sediment.
• Resuspension von Stoffen aus dem Sediment.
• Abbauprozesse innerhalb des Sediments.
• Prozesse des Stickstoffkreislaufs.
• Prozesse des Phosphorkreislaufs.
• Prozesse der pflanzlichen Biomasse:
– Photosynthese von Phytoplankton, Algen
und Wasserpflanzen,
– Veratmungsprozesse von Phytoplankton,
Algen und Wasserpflanzen,
– Absterben von Phytoplankton, Algen und
Wasserpflanzen.
• Prozesse des Zooplanktons und von Bakterien:
– Fressen von Phytoplankton, Algen und
Wasserpflanzen durch Zooplankton,
– Kreislauf des Zooplanktons,
– Bakterien und Protozoa.
Wichtige Parameter mit Einfluss auf die genannten
Prozesse sind:






Eine Darstellung der Prozesse und Parameter so-
wie grundlegende Zusammenhänge zwischen den
einzelnen Prozessen zeigt Abbildung 2.5.
Bei der Beurteilung der Wasserqualität eines Ge-
wässers ist die Art des Gewässers für die Wahl der
zu berücksichtigenden Prozesse von entscheidendem
Einfluss. Nach Reichert u. a. [2001b] und Rauch u. a.
[2002] sind Einzelereignisse für stehende Gewässer
mit großen Verweilzeiten von geringem Einfluss. Die
Wasserqualität in diesen Gewässern wird maßgeblich
durch die Akkumulation von Stoffen (z. B. Nährstof-
fen) beeinflusst und die Zeitskala der Modellierung
liegt demnach in der Größenordnung einer Saison
oder eines Jahres. Die Auswirkungen auf die Wasser-
qualität können für solche Gewässer häufig mittels
einfacher Frachtberechnungen und deren langfristi-
gem Einfluss ermittelt werden.
Für kleinere Gewässer, insbesondere auch kleine
Fließgewässer, ist der Einfluss von Einzelereignis-
sen (insbesondere auch von Regenentlastungsereig-
nissen) von maßgebender Bedeutung [Reichert u. a.,
2001b]. Hier sind die Einzelereignisse nicht nur hin-
sichtlich der eingetragenen Stoffmengen von immen-
ser Wichtigkeit sondern sie ändern auch in maß-
geblichem Einfluss die Abflussverhältnisse, sowohl
durch die Entlastungen der Siedlungsentwässerung
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Abbildung 2.5: Prozesse der Wasserqualität. A, Advektion; B, Benthos; Bac, Bakterien; D, Diffusion; Det, De-
trius; F1, Pelagische Fische; F2, Benthale Fische; N1, N2, löslicher Stickstoff (NH+4 , NO
−
3 ); DO1,
DO2, gelöster Sauerstoff; OS, lösliche Carbonate; P1, aquatische Pflanzen; P2, Algen; Tox, to-
xische Substanzen; Z , Zooplankton. Aus Orlob u. a. [1982].
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Tabelle 2.3: Empfindlichkeit von Wasserkörpern gegenüber Belastungsarten [Schilling u. a., 1997].
Belastungsart Fließgewässer Stehende Gewässer
Bach Fluss (klein) Fluss (groß)
Physikalisch-Chemisch + ++ ++ ++
Biologisch ++ ++ + ++
Hydraulisch ++ ++ + +
Morphologisch ++ ++ + +
Hydrologisch + ++ + −
++ Sehr große Empfindlichkeit
+ Mittlere Empfindlichkeit
− Geringe Empfindlichkeit
als auch durch die Hochwasserwelle aus dem rura-
len Einzugsgebiet. Die Zeitskalen liegen hier im Be-
reich von Minuten oder Stunden, entsprechend zeit-
lich hochaufgelöst muss auch die Betrachtung erfol-
gen.
Die Sauerstoffkonzentration ist für die Beurteilung
der Wasserqualität eine der wichtigsten Kenngrößen.
Geringe Konzentrationswerte haben einen direkten
Einfluss auf die Fischpopulation und beeinflussen das
ökologische Gleichgewicht des Gewässers stark. Da
der gelöste Sauerstoff von vielen Teilprozessen und
Parametern der Wasserqualität beeinflusst ist, han-
delt es sich um einen wichtigen Indikator für die
Güte der Wasserqualität eines Gewässers (vgl. Ab-
bildung 2.5). In den nachfolgenden Kapiteln wer-
den einzelne Prozesse mit Einfluss auf die Sauer-
stoffkonzentration näher beschrieben, auf akut oder
akkumulierend wirkende Schadstoffe wird nicht ein-
gegangen.
Umfassende Darstellungen der in Gewässern ab-
laufenden Prozesse finden sich z. B. in Koppe und
Stozek [1986], Orlob u. a. [1982] und Chapra
[1997].
Wiederbelüftung
Die Wiederbelüftung eines Gewässers erfolgt durch
den Eintrag von atmosphärischem Sauerstoff über
die Gewässeroberfläche.
In fließenden Gewässern hängt die Wiederbelüf-
tung hauptsächlich von der Fließgeschwindigkeit
und Gewässertiefe ab. Zur Modellierung der Wieder-
belüftung fließender Gewässer wurden verschiedene
empirische und theoretische Formeln entwickelt [Bo-
wie u. a., 1985; Churchill u. a., 1962; Owens u. a.,
1964; Covar, 1976; O’Connor und Dobbins, 1958;
Zison u. a., 1978; Wolf, 1974; Haag u. a., 2004; Jo-
kiel, 1995]. Einen generellen Überblick gibt Abbil-
dung 2.6.
Die Wiederbelüftung stehender Gewässer wird
maßgeblich durch die Windgeschwindigkeit an der
Wasseroberfläche beeinflusst. Auch für die Modellie-
rung der Wiederbelüftung stehender Gewässer wur-
den unterschiedliche empirische und theoretisch ba-
sierte Formeln entwickelt.
Abbau organischer Stoffe
Der Eintrag organischer Stoffe in das Gewässer führt
zu Abbauvorgängen dieser Stoffe durch heterotro-
phe Organismen. Der Abbau der organischen Stoffe
geschieht unter Sauerstoffverbrauch. Da die in das
Gewässer eingetragenen organischen Stoffe unter-
schiedlichster Art und Zusammensetzung sind, müss-
te für eine rigorose Beschreibung der Abbauprozesse
eine Vielzahl an Teilstoffen und -prozessen bei der
Modellierung berücksichtigt werden.
Zur Vereinfachung dieses Problems wurde die Grö-
ße des biologischen Sauerstoffbedarfs (BSB) einge-
führt, die ein Maß für den Sauerstoffverbrauch des
biologischen Abbaus einer bestimmten Menge an or-
ganischem Stoff ist. Ebenso gibt es noch den chemi-
schen Sauerstoffbedarf (CSB), der ein Maß für den
Sauerstoffbedarf ist, der zur vollständigen Oxidati-
on von organischen Stoffen benötigt wird [Gujer,
2007].
Absetzung und Resuspension
Bedingt durch die Schwerkraft können sich die parti-
kulären Fraktionen der eingetragenen Stoffe auf dem
Gewässerboden absetzen. Der Sauerstoffverbrauch
durch Abbauprozesse in der Wasserphase wird hier-
durch reduziert. Das Absetzen von Stoffen auf dem
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Abbildung 2.6: Wiederbelüftung fließender Gewässer in Abhängigkeit von Fließtiefe und -geschwindigkeit
[Covar, 1976; Zison u. a., 1978]. Nach Chapra [1997].
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Gewässerboden hat Einflüsse auf die im Benthos ab-
laufenden Reaktionen, z.B. kann der Sauerstoffver-
brauch im Sediment durch eine Erhöhung der Um-
setzungsprozesse erhöht werden.
Bei hohen Fließgeschwindigkeiten können parti-
kuläre Stoffe wieder suspendiert bzw. erodiert wer-
den und die Prozesse in der Wasserphase beeinflus-
sen.
Abbauprozesse im Sediment
Der Sauerstoffbedarf von Sedimenten resultiert
aus der Oxidation von organischen Materialien
im Benthos oder Sediment des Gewässerbodens.
Quellen für diese Materialien können
• partikuläre Stoffe des Abwassers oder
• partikuläre Stoffe, die an anderer Stelle ent-
standen aber in das Gewässer eingetragen wur-
den (Pflanzenstreu, Abtrag von organreichen
Böden)
sein, die sich aufgrund von Absetzprozessen dort an-
gelagert haben. Der Abbau von organischem Mate-
rial im Benthos kann einen großen Einfluss auf die
Sauerstoffkonzentration im Wasserkörper haben. An
der Grenzschicht Wasser-Sediment/Benthos entsteht
ein Sauerstoffbedarf, der aus dem Wasserkörper ge-
deckt werden muss.
Neben einer detaillierten Modellierung der einzel-
nen Prozesse im Sediment und der daran beteiligten
Mikroorganismen kann der Sauerstoffbedarf durch
Abbauprozesse im Sediment mittels eines sog. Sedi-
mentsauerstoffbedarfes abgebildet werden.
Prozesse des Stickstoffkreislaufs
Die verschiedenen Arten von Stickstoff haben auf
die Sauerstoffkonzentration, als Nährstoff für Pflan-
zen und Lebewesen sowie als Giftstoff eine hohe Be-
deutung. Abbildung 2.7 zeigt eine vereinfachte Dar-
stellung des Stickstoffkreislaufs und dessen Prozesse,
auf die im Folgenden näher eingegangen wird.
Nitrifikation/Denitrifikation: Ammonium (NH+4 ) aus
Einleitungen oder Ammonifikation von orga-
nisch gebundenem Stickstoff (Proteine, Harn-
stoff, etc.) wird in einem zweistufigen Prozess
von Bakterien unter Sauerstoffverbrauch über
Nitrit (NO−2 ) zu Nitrat (NO−3 ) oxidiert (vgl. Glei-
chungen 2.1 und 2.2).




NO−2 + 0,5O2 A NO−3 (2.2)
Der Prozess der Nitrifikation benötigt neben
Ammonium und Sauerstoff einen pH-Wert
um acht sowie eine ausreichende Menge
an Nitrifikanten. Hinter Punktentlastungen
herrschen häufig geringe Sauerstoffkonzentra-
tion und niedrige pH-Werte, die dazu führen
können, dass die Prozesse der Nitrifikation
sich stromabwärts verschieben. Es kommt zu
Überlagerungen mit dem Sauerstoffdefizit aus
dem Abbau organischer Substanzen.
Ein vereinfachter Ansatz zur Beschreibung des
Einflusses der Nitrifikation auf den Sauerstoff-
gehalt ist der Ansatz eines Stickstoffsauerstoff-
bedarfes. Analog zur Beschreibung des Ab-
baus organischer Substanz wird eine Massen-
bilanz für den Gesamtprozess der Nitrifikation
und des daraus resultierenden Sauerstoffdefi-
zits aufgestellt. Die Gesamtmenge an oxidierba-
rem Stickstoff entspricht der Summe aus orga-
nischen Stickstoff und Ammonium (=Kjeldahl-
Stickstoff (TKN)). Pro Gramm TKN werden 4,57
Gramm Sauerstoff verbraucht [Chapra, 1997].
Dieser Ansatz beinhaltet folgende Vereinfachun-
gen der realen Prozesse:
• Die Zusammenfassung von organischen
Stickstoff und Ammonium vernachlässigt
die Umwandlungszeit von organischem
Stickstoff zu Ammonium.
• Der Ansatz einer Abbaurate 1. Ordnung
vernachlässigt den zweistufigen Prozess
der Nitrifikation. Hierdurch wird ein
weiterer Zeitverzug im Sauerstoffdefizit
durch Stickstoffabbau vernachlässigt, al-
lerdings ist dieser aufgrund der schnellen
Reaktion von Nitrit zu Nitrat relativ klein.
• Die notwendigen Randbedingungen für
die Nitrifikation werden nicht berücksich-
tigt.
Mit einem prozessbezogenen Ansatz können die
einzelnen Stickstofffraktionen explizit berech-
net und die oben angeführten Nachteile vermie-
den werden.
Unter anaeroben Bedingungen wird Nitrat zu
Nitrit reduziert und das Nitrit zu N2 denitrifi-
ziert (Denitrifikation). Das gasförmige N2 ent-
weicht entweder in die Atmosphäre oder wird
von speziellen Algen oder Bakterien verbraucht.
Die Denitrifikation ist in der Wassersäule von
geringerer Bedeutung, kann aber bei anaeroben
Bedingungen im Benthos eine große Rolle spie-
len.
Die Einzelstufen der Nitrifikation wie in den fol-
genden beiden Paragraphen dargestellt, werden
häufig zu einem Prozess zusammengefasst.
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Abbildung 2.7: Stickstoffkreislauf. Aus Chapra [1997]
In hohen Konzentration (>10 mg NO−3 /l) ist Ni-
trat im Trinkwasser unerwünscht, da es gesund-
heitsschädliche Effekte haben kann. Besonders
gefährdet sind Gebiete, in denen sich hohe Ni-
trateinträge aus der Landwirtschaft mit der Ni-
tratproduktion aus der Nitrifikation von Punkt-
quellenbelastungen überlagern. Der detaillier-
te Ansatz zur Nitrifikation kann erste Anhalts-
werte zur Nitratkonzentration liefern, eine ge-
nauere Betrachtung erfordert die Berücksichti-
gung des Stickstoffverbrauches durch Pflanzen
und des Stickstoffertrags durch Pflanzenabbau
sowie der Denitrifikation als Stickstoffsenke in
Verbindung mit anaeroben Bedingungen im Se-
diment.
Nitrit ist in hohen Konzentrationen giftig für Fi-
sche [Gujer, 2007].
Ammoniakbildung: Ammonium (NH+4 ) wird bei ho-
hen pH-Werten und hohen Temperaturen zu
Ammoniak (NH3) umgewandelt. Ammoniak ist
giftig für die Fischfauna. Besonders in flachen
Gewässern kann Ammoniak in hohen Konzen-
trationen vorliegen: Hohe Ammoniumkonzen-
trationen unterhalb von Einleitungen führen zu
vermehrten Pflanzenwachstum und somit einer
erhöhten Photosyntheserate. Insbesondere am
Nachmittag kann es dadurch zu niedrigen CO2-
Konzentration kommen, was eine Erhöhung des
pH-Wertes zur Folge hat. Da nachmittags auch
die höchsten Temperaturen im Gewässer er-
reicht werden, kommt es zu einer erhöhten Am-
moniakkonzentration.
Eutrophierung: Stickstoff ist ein wichtiger Pflanzen-
nährstoff. Es wirkt als Dünger und kann somit
zu einem übermäßigen Pflanzenwachstum bei-
tragen. Dieser Prozess wird als Eutrophierung
bezeichnet (vgl. Kapitel 2.3.1).
Die Stickstoffprozesse in natürlichen Gewässern
sind eng miteinander verknüpft und sehr vielsei-
tig. Für die Sauerstoffkonzentration eines Gewässers
sind insbesondere die Prozesse der Nitrifikation und
der Einfluss des Stickstoffes auf die Eutrophierung
wichtig, während die übrigen Prozesse eine unterge-
ordnete Rolle spielen.
Prozesse des Phosphorkreislaufs
Natürlich ist Phosphor nur in geringen Mengen vor-
handen. Hauptursache für z.T. hohe Phosphorwerte
in Gewässern sind anthropogene Einträge. Ebenso
wie beim Stickstoff existiert Phosphor in verschie-
denen Formen. Eine (vereinfachte) Darstellung des
Phosphorkreislaufes zeigt Abbildung 2.8.
Der gelöste reaktive Phosphor (SRB), auch Or-
thophosphat genannt, bezeichnet den für Pflan-







4 . Der partikuläre organische
Phosphor besteht überwiegend aus der Biomasse,
der Abbau von Biomasse führt zu nichtpartikulärem
(gelösten) Phosphor. Zu den anorganischen partiku-
lären Phosphorformen zählen z. B. Mineralien. Ge-
löster anorganischer Phosphor stammt zumeist aus
Reinigungsmitteln.
Prozesse der pflanzlichen Biomasse
Phytoplankton, Algen und Pflanzen (pflanzliche Bio-
masse) können einen erheblichen Einfluss auf die
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Abbildung 2.8: Phosphorkreislauf. Aus Chapra [1997].
Wasserqualität eines Gewässers und die daran be-
teiligten Prozesse ausüben. Zum einen wird dem Ge-
wässer durch die Photosynthese Sauerstoff zugeführt
bzw. durch die Veratmung entzogen, zum anderen
beeinflusst die pflanzliche Biomasse z.B. den Phos-
phorkreislauf, den Sauerstoffbedarf des Sedimentes
und die Trübung des Wassers.
Wichtige Faktoren für das Wachstum der Biomasse
sind:
Temperatur: Das Wachstum der pflanzlichen Bio-
masse ist stark von der Temperatur abhän-
gig. Sie begrenzt die maximale Wachstumsra-
te (Tmax). Unterhalb einer gewissen Temperatur
findet kein Wachstum der pflanzlichen Biomas-
se mehr statt (Tmin).
Licht: Abhängig von Tiefe und Überdeckung des Ge-
wässers steht eine unterschiedliche Menge an
Lichtenergie für das Pflanzenwachstum zur Ver-
fügung. Hierbei kann die pflanzliche Biomasse
selbst eine Trübung und damit Reduktion der
verfügbaren Lichtenergie herbeiführen.
Nährstoffe: Für das Zellwachstum sind verschiede-
nen Nährstoffe in unterschiedlichen Mengen
notwendig. Zu den Nährstoffen, die in großen
Mengen benötigt werden zählen Kohlenstoff,
Sauerstoff, Stickstoff, Phosphor, Schwefel, Sili-
cium und Eisen. Geringer Mengen werden von
Mangan, Kupfer und Zink benötigt. [Chapra,
1997] Das N:P-Verhältnis in Pflanzen beträgt
7:2. Je nach Nährstofflage ist entweder Phos-
phor oder Stickstoff der limitierende Wachs-
tumsfaktor. Im Rahmen der Gewässergütemo-
dellierung wird meist davon ausgegangen, dass
die übrigen Nährstoffe in ausreichender Menge
zur Verfügung stehen.
Das Absterben der pflanzlichen Biomasse wird
maßgeblich von den nachfolgenden Prozessen beein-
flusst:
Veratmung: Als Veratmung wird die Umwandlung
von organischem Kohlenstoff zu Kohlendioxid
bezeichnet. Sie ist der entgegengesetzte Prozess
zur Photosynthese und reduziert die Biomasse.
Verzehr durch Zooplankton: Zooplankton ernährt
sich von der pflanzlichen Biomasse und
reduziert diese folglich.
Parasitenbefall: Der Befall der pflanzlichen Biomas-
se durch Parasiten reduziert die pflanzliche Bio-
masse ebenfalls.
Absetzvorgänge: Das Absetzen von Phytoplankton
ist ein weiterer wichtiger Prozess, der zum
allgemeinen Absterben des Phytoplankton bei-
trägt. Insbesondere in Seen und Küstengewäs-
sern ist dieser Prozess von erheblicher Be-
deutung. Er wird maßgeblich von der Turbu-
lenz, dem Dichtegradienten und dem physiolo-
gischen Status des Phytoplanktons beeinflusst.
21
Das abgesetzte Phytoplankton kann eine signi-
fikante Nährstoffquelle im Sediment darstellen
und zum Sauerstoffbedarf des Sedimentes bei-
tragen.
Photosynthese/Veratmung
Die Photosynthese bzw. ihr umgekehrter Prozess
die Veratmung können einen starken Einfluss auf
die Sauerstoffkonzentration haben. Die Prozesse der
Photosynthese bzw. Veratmung sind stark abhän-
gig von der verfügbaren Lichtenergie, sodass so-
wohl saisonale Schwankungen (mehr O2-Produktion
während der Wachstumsphase, mehr Abbauprozes-
se und Veratmung während der Nichtwachstumpe-
riode) als auch tägliche Schwankungen (hohe O2-
Konzentrationen am Nachmittag und geringe Kon-
zentrationen am Vormittag) auftreten. Je nach Ge-
wässertiefe wachsen entweder überwiegend Boden-
pflanzen (flache Gewässer, in denen das Licht den
Gewässerboden erreicht) oder lose Pflanzen/Phyto-
plankton. Hierbei haben Bodenpflanzen einen grö-
ßeren Einfluss auf den Sauerstoffhaushalt, da sie
überwiegend in flachen Gewässern vorkommen und
bei gleichem Wachstum und gleicher Veratmung auf-
grund des relativ kleineren Wasserkörpers einen grö-
ßeren Einfluss haben. [Chapra, 1997]
Die (vereinfachte) Grundgleichung der Produkti-








Die Aufnahme von Nährstoffen ist proportional
zum Wachstum der pflanzlichen Biomasse, da die
Stöchiometrie konstant ist. Eine zusätzliche Produk-
tion von Sauerstoff kann erfolgen, wenn Ammonium
verbraucht ist und Nitrat als Stickstoffquelle benutzt
wird.
2NO3A C6H12O6+ 6O2 (2.4)
Oft wird die Photosyntheserate direkt der verfüg-
baren Lichtenergie proportional gesetzt. Hierbei ist
dann die tägliche Schwankung der verfügbaren Lich-
tenergie zwischen Sonnenauf- und Untergang zu be-
rücksichtigen.
Eutrophierung
Der Begriff der Eutrophierung beschreibt die Über-
düngung eines Gewässers und das damit verbundene
starke Wachstum der pflanzlichen Biomasse. Zur Be-
rücksichtigung der Eutrophierung ist eine genauere
Beschreibung des Pflanzenwachstums und -sterbens
nötig. Es wird zwischen anthropogener Eutrophie-
rung und natürlicher Eutrophierung von Gewässern
unterschieden, wobei letztere in sehr langen Zeit-
spannen abläuft. Die Folgen der Eutrophierung sind:
Menge der Biomasse: Die Menge der pflanzlichen
Biomasse kann zu einer Trübung des Wassers
führen. Klumpenbildungen und Wurzelbildung
können zu einer Beeinträchtigung der Schiff-
fahrt und der Freizeitnutzung des Gewässers
führen [Chapra, 1997].
Chemie: Das Pflanzenwachstum hat einen starken
Einfluss auf die Sauerstoff- und Kohlendioxid-
konzentrationen im Wasser [Cooke u. a., 2005].
CO2 hat einen Einfluss auf den pH-Wert des Ge-
wässers, während der Sauerstoffgehalt Einfluss
auf Flora und Fauna des Gewässers ausübt.
Biologie: Die Eutrophierung kann zu einer tiefgrei-
fenden Veränderung der Zusammensetzung der
Lebewesen in einem Gewässer führen. Ver-
schiedene Algenarten können Geruchs- und
Geschmacksprobleme mit sich bringen. Einige
Grünalgen sind für Tiere und Menschen giftig
[Welch und Jacoby, 2004].
Die Gründe für die gesonderte Behandlung der Eu-
trophierungsprozesse in Fließgewässern liegen nach
Chapra [1997] in den im Vergleich zu stehen-
den Gewässern völlig unterschiedlichen physikali-
schen Randbedingungen. In Fließgewässern erfolgt
ein überwiegend horizontaler Transport des Wassers,
aufgrund der deutlich geringeren Wassertiefen sind
Fließgewässer häufig von festen Pflanzen und nicht
von Phytoplankton dominiert. Verschiedene Metho-
den und Ansätze zur Modellierung der Eutrophie-
rung von Fließgewässern liefert Chapra [1997].
Prozesse des Zooplanktons und von Bakterien
Neben den genannten Prozessen haben auch Bakte-
rien und Zooplankton einen Einfluss auf die übrigen
Prozesse der Gewässergüte. Die Modellierung dieser
Einflüsse ist aber schwierig und wird folglich nur sel-
ten in Gewässergütemodellen berücksichtigt.
2.4 Notwendigkeit der Modellierung
Die Beurteilung der Gewässerbelastungen ist auf-
grund der komplexen physikalischen und biochemi-
schen Prozesse und deren nichtlinearer Interaktion
eine anspruchsvolle Aufgabe [Stutter u. a., 2008a,b].
Die anthropogen geprägten Belastungen haben im
Lauf der Zeit immer mehr zugenommen, wie in
Tabelle 2.4 dargestellt. Die Belastung erfolgt nicht
mehr nur über einen dominierenden Eintragspfad,
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sondern setzt sich aus einer Vielzahl unterschiedli-
cher Belastungsmöglichkeiten zusammen [Fronteau
u. a., 1997a] (vgl. Kapitel 2.2).
Eine kosteneffiziente Maßnahmenwahl zur Ge-
wässersanierung kann daher nur durch eine antei-
lige Ermittlung der Emissionen und der Identifika-
tion der kritischen Belastungen erfolgen. Nach Bor-
chardt [1992] und Mang [2002] haben die punktuel-
len Belastungen der Misch- und Trennkanalisation in
kläranlagensanierten Gewässern einen wesentlichen
Anteil an den ökologisch unbefriedigenden Zustän-
den. Im Bereich der Siedlungswasserwirtschaft wur-
den in der Vergangenheit allerdings bereits eine Viel-
zahl von Maßnahmen durchgeführt [LAWA, 1996;
ArgeElbe, 1995; Scheer, 2005]. Hierdurch gewinnen
die diffusen Belastungen aus den übrigen Teilen ei-
nes Einzugsgebietes immer mehr an Bedeutung [Pra-
suhn u. a., 1996; Fehr und Föhse, 1997; Frey und
Hoffmann, 1997; Lüsse, 1998; LfUG, 1998; Gröger
und Lange, 2000; Meißner, 2000; Schmid und Pra-
suhn, 2000; Behrendt u. a., 1999; Barth, 1998; Mail-
hot u. a., 1997].
Ein Gewässerkörper unterliegt in seinem Verlauf
einem hohen zeitlichen, physikalischen und chemi-
schen Gradienten [Borchardt, 1993; Schilling u. a.,
1997]. Eine punktuelle oder statistische Betrach-
tungsweise ist daher aus ökologischer Sicht nicht
ausreichend. Es ist vielmehr der gesamte Gewässer-
verlauf zu betrachten. Ebenso unbefriedigend ist eine
frachtbezogene Betrachtung, da das ökologische Ge-
fährdungspotential stark von Einzelereignissen, de-
ren Höhe und Dauer sowie Abfolge abhängt [Bor-
chardt, 1992]. Insbesondere für die Beurteilung der
Belastungen aus urbanisierten Gebieten sind auch
die zum Zeitpunkt der Belastung im Gewässer herr-
schenden Bedingungen von maßgeblicher Bedeu-
tung [Schilling u. a., 1997], sodass eine immissions-
orientierte Betrachtungsweise unabdingbar ist.
So können z. B. die Ammoniakkonzentrationen
in Abwasser, das über Entlastungsbauwerke der
Siedlungsentwässerung in das Gewässer eingetra-
gen wird, Tagesschwankungen von 1:10 unterliegen
[Schilling u. a., 1997]. Die gleiche Belastung wird
im Frühjahr durch einen höheren Basisabfluss im
Gewässer, bedingt durch hohe Grundwasserstände
oder Schneeschmelze, im Vergleich zum Spätherbst
verdünnt. Darüber hinaus finden Entlastungsereig-
nisse der Siedlungsentwässerung in der Regel dann
statt, wenn aufgrund von Regenereignissen auch der
„natürliche“ Abfluss im Gewässer erhöht ist. Weiter-
hin führt die Kinetik der im Gewässer stattfindenden
biologischen Prozesse dazu, dass kritische Konzen-
trationen sowohl räumlich als auch zeitlich stark von
der Stelle und dem Zeitpunkt des Eintrags abweichen
können [Schilling u. a., 1997]. Insbesondere zur Er-
mittlung von Werten zwischen Messungen (sowohl
zeitlich als auch räumlich) ist die Modellierung ein
unverzichtbares Werkzeug.
Ergebnisse von Messkampagnen sind maßgeblich
vom Zeitpunkt, Ort und dem Ziel der Probenentnah-
me abhängig. Kontinuierliche Messungen sind auf-
grund technischer Probleme, insbesondere aber auf-
grund des finanziellen Aufwands derzeit nur in Ein-
zelfällen umsetzbar. Anders als bei den vergleichs-
weise klar fassbaren punktuellen Belastungsquellen
sind die aus der Fläche stammenden diffusen Einträ-
ge direkten Messungen nicht zugänglich [Knoflacher
u. a., 2002]. Aufgrund der komplexen Struktur der
Einzugsgebiete, der Kosten von Messkampagnen und
der notwendigen a priori Beurteilung von Maßnah-
men oder Szenarien sind Modellierungsansätze ein
weit verbreitetes Werkzeug [Molloy und Ellis, 2002].
Zur qualitativen und quantitativen Abschätzung
der Belastungsfolgen und der Wirkungsabschätzung
von Maßnahmen eignen sich besonders determinis-
tische Modelle mit physikalisch begründeten Berech-
nungsansätzen. Detaillierte, prozessbasierte Model-
le ermöglichen die Berücksichtigung der Dynamik
von Abflussmenge und Stoffkonzentrationen der ver-
schiedenen chemisch-physikalischen Komponenten
in zeitlich hochaufgelösten Schritten, also auch die
Berücksichtigung von Einzelereignissen sowie deren
Abfolge.
Modelle erlauben darüber hinaus die Zerlegung
der komplexen Wirkungszusammenhänge der Na-
tur in einzelne Teilprozesse, die mathematisch abge-
bildet werden können. Damit dienen Modelle nicht
nur als fertige Anwendungsprodukte zur konkreten
Problemlösung sondern vor allem auch der Analy-
se, dem Experimentieren sowie zum Testen von An-
sätzen und Theorien und damit einem weiteren Er-
kenntnisgewinn (Downs und Gregory [2004], Jeffrey
und Gearey [2006]). Modellentwicklung ist damit
eines der besten Werkzeuge, um die relative Be-
deutung der verschiedenen Prozesse zu bewerten,
die Sensitivität des betrachteten Systems hinsichtlich
unterschiedlicher Eingriffe zu analysieren und Fra-
gestellungen aus neuen Blickwinkeln zu betrachten
[Abbott und Refsgaard, 1996]. Die Anwendung von
prozessbasierten Modellen erscheint daher im Be-
reich der Wasserqualität sinnvoll, insbesondere um
die vielen Wechselwirkungen und Rückkopplungen
zu berücksichtigen.
Entsprechende Modelle zur Simulation der Was-
serqualität werden im deutschen Sprachraum über-
wiegend als Gewässergütemodelle bezeichnet, ob-
wohl nach DIN [1991] der Begriff der Gewässergüte
eine Bewertung und Klassifizierung der Wasserquali-
tät beinhaltet. Gewässergütemodelle können bei der
24
• Vorhersage der Auswirkungen von stofflichen
Belastungen auf die Gewässer,
• Vorhersage über Schadstofftransport und
-verbleib,
• Inter- und Extrapolation von Werten,
• Ermittlung von Daten- und Kenntnislücken und
• Szenarien- und Maßnahmenanalyse
unterstützen.
Aufgrund des großen Einflusses der Wasserquali-
tät auf den ökologischen Zustand des Gewässers stel-
len Gewässergütemodelle auch ein wichtiges Werk-
zeug für die ökologische Beurteilung von Maßnah-
men dar. Die immissionsorientierte Gewässergüte-
modellierung erfordert eine umfassende einzugsge-
bietsbezogene Bestandsaufnahme der Einträge in
den betrachteten Gewässerkörper [Kubiniok u. a.,
2005], da die Aussagekraft wesentlich durch die
Qualität der Eingangsdaten bestimmt wird.
Mit zunehmendem Wissen über die Wasserquali-
tät und die Prozesse, die sie beeinflussen, wächst die
Diskrepanz zwischen diesem Wissen und einfachen
Regelwerken und Vorschriften, die Gewässerschutz-
maßnahmen regeln. Die Anwendung der prinzipiell
bedingt eher einfachen Maßnahmen aus Regelwer-
ken kann zu einer geringeren Kosteneffizienz der
Maßnahmen führen, als dies bei optimaler Maßnah-
menwahl möglich wäre [Schilling u. a., 1997]. Dem
wird auch in aktuellen Regelwerken Rechnung getra-
gen, die vielfach die Möglichkeit eröffnen, von den
generellen Bestimmungen abzuweichen, wenn die
Abweichung mit Modellierungsergebnissen begrün-
det werden kann [EU, 2000; BWK, 2001; HMULV,
2004b] oder die (integrierte) Modellierung sogar ex-
plizit fordern [BWK, 2008]. Zur Vereinheitlichung
der Modellierung der Prozesse im Gewässerkörper
wurde in diesem Zusammenhang von der IWA das




3 Stand der integrierten Modellierung
Die Modellierung urbanisierter Gebiete und rura-
ler bzw. natürlicher Gebiete hat sich weitgehend ge-
trennt voneinander entwickelt. Der jeweils aktuelle
Stand wird im Folgenden kurz dargestellt.
3.1 Urbane Gebiete
Der Begriff „Integrierte Modellierung“ wird in ver-
schiedenen Wissenschaftsdisziplinen unterschiedlich
verwendet. Im Bereich der Wasserwirtschaft bezeich-
net er die gemeinsame Modellierung von mehreren
Teilsystemen des wasserwirtschaftlichen Gesamtsys-
tems (vgl. Abbildung 2.1 und 2.2), die zu Beginn
der Modellierung aus technischen und administrati-
ven Gründen getrennt voneinander betrachtet wur-
den [Andersen u. a., 2004].
Schon die gemeinsame Betrachtung von zwei der
drei Teilsysteme Kanalnetz, Kläranlage und Gewäs-
ser fällt dabei im Kontext der Siedlungswasserwirt-
schaft unter den Begriff der integrierten Modellie-
rung. Das Thema der integrierten Modellierung wur-
de hier von Beck [1976], Metcalf und Eddy [1971],
Lijklema u. a. [1989] und Lijklema [1993] einge-
führt. Schmitt und Huber [2006] ergänzen die klas-




• Wechselwirkungen mit dem Grundwasser [Ellis
und Revitt, 2002] und
• Regenwasserbewirtschaftung [Sieker, 2001].
Die integrierte Modellierung begann emissions-
basiert. So modellierte z. B. Durchschlag [1989b,a]
die BSB-Entlastungsfracht unter gemeinsamer Be-
trachtung der Teilsysteme Kanalnetz und Kläranlage.
Schon frühzeitig wurde auch die Bedeutung einer
immissionsbasierten Modellierung erkannt. Seager
und Abrahams [1989] untersuchten die Auswirkun-
gen von Mischwasserentlastungen auf die Ökologie
eines kleinen Gewässers. Rauch [1996] kombinierte
ein konzeptionelles Schmutzfrachtmodell für das Ka-
nalnetz mit einem einfachen Kläranlagenmodell und
untersuchte die Auswirkungen der Belastungen auf
die Sauerstoff- und Ammoniumkonzentrationen im
Gewässer.
Mittlerweile hat sich die integrierte Modellierung
im Bereich der Siedlungswasserwirtschaft wissen-
schaftlich fest etabliert. Ein guter Überblick der ver-
schiedenen Ansätze findet sich in Erbe u. a. [2002],
Seggelke [2002], Meirlaen [2002], Erbe [2004], Mu-
schalla [2006], Solvi [2006], Mitchell u. a. [2007],
Peters [2007] und HSGSim [2008].
Einige repräsentative Arbeiten werden im Folgen-
den kurz dargestellt, um einen Überblick über den
aktuellen Stand der integrierten Modellierung urba-
nisierter Gebiete zu geben.
3.1.1 Modelle für urbane Gebiete
Rauch [1996] und Rauch und Harremoës [1999] in-
tegrierten Module für urbane Einzugsgebietsflächen
mit Modulen für das Kanalnetz, die Kläranlage und
das Gewässer. Die Teilsysteme Oberfläche und das
Kanalnetz mit Sonderbauwerken wurden mit einfa-
chen hydrologischen Ansätzen abgebildet. Für die
Kläranlage kam ein vereinfachtes ASM1-Modell zum
Einsatz (vgl. Henze u. a. [2007]). Im Gewässerkör-
per erfolgte eine einfache Mischungsrechnung oder
ein Streeter-Phelps-Ansatz.
Schütze [1998] und Schütze u. a. [2002] kombi-
nierten bestehende Modelle für die Teilsysteme Ka-
nalnetz, Kläranlage und Gewässer. Für das Kanal-
netz kam eine veränderte Version von KOSIM [it-
wh, 2000] zum Einsatz. Die Kläranlagensimulation
erfolgte mit einer angepassten Version des Modells
von Lessard und Beck [1993]. Im Gewässer wurde
ein Ansatz nach Aalderink u. a. [1996] verwendet.
Aufbauend auf den Arbeiten von Rauch [1996]
und Rauch und Harremoës [1999] wurde von Rauch
u. a. [2000] und Frankhauser [2004] das Programm
REBEKA bzw. REBEKA II entwickelt. Es dient zur Ab-
schätzung, ob Abwassereinleitungen aus Kanalisatio-
nen bei Regenwetter das Fließgewässer beeinträchti-
gen und welche Maßnahmen diese Beeinträchtigung
reduzieren können. Hierbei kommen fest eingestell-
te Konzeptionen der technischen Entwässerungsan-
lagen zum Einsatz. Das urbanisierte Einzugsgebiet
wird mit jeweils einem Trenn- und einem Mischsys-
tem abgebildet. Das Trennsystem entwässert direkt
in das Gewässer, ein Regenbecken mit konstantem
Drosselabfluss ist vorgeschaltet. Das Mischsystem hat
ein nachgeschaltetes Regenüberlaufbecken. Die Klär-
anlage wird nicht betrachtet.
Erbe [2004] entwickelte auf Basis der
Matlab/Simulink-Modellplattform SIMBA [Alex
u. a., 1999] ein integriertes Modellsystem mit
detaillierten Ansätzen für die Teilsysteme Ka-
nalnetz, Kläranlage und Gewässer. Urbanisierte
Einzugsgebiete werden mit konstanter aber
flächendifferenzierter Verschmutzung des Ober-
flächenabflusses abgebildet. Das Kanalnetz wird
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hydrodynamisch berechnet, weiterhin werden
Stoffumsatz, Sedimentation und Erosion im Kanal
berücksichtigt. Die Kläranlage wird mit einem
ASM1-Ansatz abgebildet. Der Gewässerkörper wird
ebenso wie das Kanalnetz hydrodynamisch berech-
net, die Stoffumsatzprozesse werden mit einem
Teilmodell des River Water Quality Models No. 1
(RWQM1) berücksichtigt.
Meirlaen [2002], Meirlaen und Vanrolleghem
[2002], Meirlaen u. a. [2002] und Vanrolleghem u. a.
[2005] bauen das integrierte Modellsystem auf der
Programmplattform WEST auf. Ursprünglich zur de-
taillierten Kläranlagensimulation entwickelt, wurden
einfache Komponenten für das Kanalnetz ergänzt. Im
Gewässerkörper kam eine reduzierte Version des Ri-
ver Water Quality Models No. 1 zum Einsatz. Solvi
[2006] erweiterte das System durch eine Integration
der Modellgleichungen von KOSIM zur Beschreibung
des urbanen Abflusses sowie des Transports im Ka-
nalnetz.
Muschalla [2006] entwickelte ein einfaches
integriertes Modellsystem, um die Möglichkeiten
der multikriteriellen Optimierung urbaner Entwäs-
serungssysteme aufzuzeigen. Für die städtischen
Einzugsgebiete und das Kanalnetz kam eine um
Akkumulations- und Abtragsprozeses erweiterte Ver-
sion des Schmutzfrachtsimulationsmodells SMUSI
[Ostrowski u. a., 2007c] zum Einsatz. Für die Kläran-
lage wurden feste Ablaufkonzentrationen definiert,
die abhängig vom Verhältnis zwischen Regenwasser-
und Trockenwetterabfluss im Kläranlagenzufluss
mit Erhöhungsfaktoren belegt werden können. Im
Gewässer kam ein einfaches Sauerstoffdefizitmo-
dell zum Einsatz, dass die Wiederbelüftung, die
Sauerstoffzehrung durch BSB und die Nitrifikation
berücksichtigt. In dieser Arbeit wurden für Belastun-
gen aus oberhalb liegenden ruralen Einzugsgebieten
extern ermittelte Abflussganglinien mit konstanten
Stoffkonzentrationen verwendet.
Achleitner u. a. [2007] entwickelten das Modell-
system CITY DRAIN ©. CITY DRAIN baut auf der
Matlab/Simulink-Umgebung auf. Für die verschie-
denen Teilsysteme (Urbanes Einzugsgebiet, Kanal,
Sonderbauwerke, Gewässer) wurden entsprechende
Simulink-Blöcke mit einfachen Ansätzen entwickelt.
Für Einzugsgebiete können Zeitreihen von Abfluss
und Stoffkonzentrationen angegeben werden. Alter-
nativ kann bei Eingabe von Niederschlagszeitreihen
der Abfluss mittels Abflussbeiwertverfahren berech-
net werden (inkl. Anfangsverlusten und konstan-
ten Verlusten). Kanalstränge und der Gewässerkör-
per werden über einen Muskingumansatz für Ab-
fluss und Stoffkonzentrationen abgebildet. Die Ent-
lastungsbauwerke des Kanalnetzes werden über eine
Massenbilanzgleichung des Zu- und Abflusses sowie
des Speichervolumens abgebildet. Für die Kläranla-
ge können Reinigungskoeffizienten für die verschie-
denen Stofffraktionen angegeben werden, alterna-
tiv kann in der aktuellen Programmversion auch ein
ASM1-Ansatz zum Einsatz kommen.
Neben den ausgewählten repräsentativen in-
tegrierten Modellansätzen, die keinen Anspruch
auf Vollständigkeit erheben, verglichen Mitchell
u. a. [2007] 65 Modelle bzw. Modellsysteme
auf ihre Tauglichkeit zur Modellierung des ur-
banen Wassersystems. Sieben Modelle genügten
den aufgestellten Kriterien: Möglichkeit der
Berücksichtigung aller Aspekte des urbanen Was-
serkreislaufes (Wasserversorgung, Regenwasser,
Abwasser, Grundwasser), Integrierte Ansatz der
Modellierung, Simulation von Abfluss und Stoff-
konzentrationen, Möglichkeit zur Abbildung von
innovativen Bewirtschaftungsmaßnahmen (Dezen-
trale Regenwasserspeicherung, Grauwasser- und
Abwasserwiederverwendung, etc.), Berücksichti-
gung von Misch- und Trennsystemen. Dies waren
Aquacyle [Mitchell u. a., 2001], Hydro Planner [Ma-
heepala u. a., 2005], Krakatoa [Stewardson u. a.,
1995], UrbanCycle [Hardy u. a., 2005], Mike Urban
(http://dhisoftware.com/mikeurban), UVQ [Mit-
chell und Diaper, 2005] und WaterCress [Clark u. a.,
2002].
Die Zielsetzungen der dargestellten integrierten
Modellansätze sind sehr unterschiedlich. Stark ver-
einfacht und relativ starre Ansätze, wie z. B. REBEKA
und City Drain eignen sich vorwiegend für eine einfa-
che und schnelle Beurteilung der aktuellen Belastun-
gen und Auswirkungen auf einen Gewässerkörper.
Aufgrund der Einfachheit sind sie von einem weiten
Nutzerkreis anwendbar. Andere integrierte Modell-
ansätze zielen auf die Optimierung des urbanen Ent-
wässerungssystems ab (Schütze u. a. [2002], Mu-
schalla [2006]). Meirlaen [2002] und Vanrolleghem
u. a. [2005] entwickelten das integrierte Modellsys-
tem zur Echtzeitsteuerung von Kanalnetzen. Die Ar-
beit von Solvi [2006] nutzte das entwickelte inte-
grierte Modellsystem zur Szenarienanalyse von Maß-
nahmen zur Verbesserung des Gewässerzustandes im
Hinblick auf die EU-Wasserrahmenrichtlinie. Das Mo-
dell von Erbe [2004] wurde zur detaillierten Maß-
nahmenplanung in allen drei Teilsystemen herange-
zogen.
Die von Mitchell u. a. [2007] betrachteten Modell-
ansätze sind auf die Erweiterung des urbanen Sys-
tems um die Wasserversorgung und die Integration
der Interaktion mit dem Grundwasser fokussiert.
Je nach Zielsetzung der Arbeit variieren auch die
verwendeten Berechnungsansätze von stark verein-
facht bis hin zu komplex, wobei erstere aufgrund
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ihrer Einfachheit keine oder nur eingeschränkte An-
passung an die realen Gegebenheiten erlauben.
Die Prozesse der Abflussbildung und des Abfluss-
und Stofftransportes werden zum überwiegenden
Teil mit konzeptionellen Ansätzen berücksichtigt, die
in den etablierten Schmutzfrachtmodellen weit ver-
breitet sind (KOSIM [itwh, 2000], SMUSI [Ostrow-
ski u. a., 2007c], MOMENT [BGS, 2002]). Ausnah-
men sind REBEKA, in dem die Abbildung der urba-
nisierten Gebiete noch weiter vereinfacht wird und
die auf der Matlab/Simulink-Plattform aufbauenden
Modelle, die aufgrund der zur Verfügung stehen-
den Matlab-Funktionalitäten auf hydrodynamische
Ansätze zurückgreifen. Stofflich reichen die Ansät-
ze von konstanten Vorgaben für Regenwasser- und
Trockenwetterabfluss mit reiner Translationsberech-
nung im Kanalnetz bis zu flächendetaillierten Kon-
zentrationen unter Verwendung von Akkumulations-
und Abtragsprozessen sowie der Modellierung der
Stoffumsatzprozesse inkl. Sedimentation und Erosi-
on im Kanalnetz.
Aufgrund der geschichtlichen Entwicklung, in der
sich die Modellierung der Kläranlagen als eigene Dis-
ziplin entwickelte, werden diese in den integrierten
Modellansätzen für urbanisierte Gebiete meist de-
tailliert abgebildet, d.h. unter Verwendung von An-
sätzen für die Vorklärung, dem Belebtschlammver-
fahren und Ansätzen für die Nachklärung (Otterpohl
[1995], Henze u. a. [2007] oder Takács u. a. [1991]).
Vereinfachte Ansätze verzichten auf die detaillierte
und aufwendige Modellierung und beschreiben die
Wirkung der Kläranlage unter Annahme einer op-
timalen Betriebsweise durch Reinigungsfaktoren für
einzelne Stofffraktionen oder über konstante Ablauf-
konzentration (mit Erhöhungsfaktoren im Regen-
wetterfall).
Die Spannweite der Berechnungsansätze für den
Abfluss im Gewässerkörper reicht von einer ein-
fachen Superposition der einzelnen Abflusskompo-
nenten über hydrologische Ansätze bis hin zur hy-
drodynamischen Modellierung. Die Abbildung des
Stofftransportes reicht von reiner Translation, über
die Abbildung von idealen Rührkesseln (CSTR) und
numerischen Lösungen der Advektions-Dispersions-
Gleichung, die vor allem in den Matlab/Simulink-
basierten Lösungen zum Einsatz kommt bis hin zur
Modellierung auf Basis von Lagrange-Ansätzen. Die
Betrachtung der stofflichen Prozesse reicht von ein-
fachen Mischungsrechnungen über Sauerstoffdefizit-
ansätze (Erweiterung des Streeter-Phelps-Ansatzes)
bis hin zur Implementierung von Teilen des River
Water Quality Models No. 1. der IWA. Im Bereich
der Stoffumsatzprozesse ist ein starker Trend zur
Implementierung von Teilen des RWQM1 zu erken-
nen. Das RWQM1 hat sich aufgrund der Verwen-
dung der Matrixnotation zur Beschreibung der Um-
satzprozesse (vgl. Grau u. a. [1987]), die auch in
der Kläranlagensimulation seit Jahren den Standard
darstellt (vgl. Henze u. a. [2007]), mittlerweile als
Quasi-Standard im Bereich der Gewässergütesimula-
tion durchgesetzt.
3.1.2 Schlussfolgerungen
Es wird klar ersichtlich, dass der Detaillierungsgrad
der verwendeten Modelle stark dem Anwendungs-
ziel angepasst werden muss. Insbesondere durch die
im Rahmen der integrierten Modellierung zwangs-
weise notwendige Kopplung bzw. Integration von
Modellen für die verschiedenen Teilsysteme gewin-
nen bei den komplexen Berechnungsansätzen die
Fragen nach der Datenverfügbarkeit und der Re-
chenzeit eine herausragende Bedeutung. Dies wurde
insbesondere in der Arbeit von Erbe [2004] deut-
lich. Das dort entwickelte Modellsystem benötigt
aufgrund der gewählten Simulationsumgebung und
dem Detaillierungsgrad der Teilkomponenten sehr
lange Rechenzeiten. Auf der anderen Seite muss das
integrierte Modellsystem in der Lage sein, die Aus-
wirkungen der zu untersuchenden Sanierungsmaß-
nahmen auch abbilden zu können. Es ist also nicht
das Ziel, die für die jeweiligen Teilbereiche zur Ver-
fügung stehenden komplexesten Modellansätze mit-
einander zu koppeln, sondern von Detaillierungs-
grad und Rechenaufwand zueinander passende und
der Fragestellung angepasste Ansätze miteinander
zu verbinden [Schütze u. a., 2002].
Ein weiterer wichtiger Punkt im Rahmen der in-
tegrierten Modellierung ist die Art der Modellkopp-
lung sowie die Kompatibilität zwischen den Model-
lansätzen und den Simulationszeitschritten für die
verschiedenen Teilbereiche.
Bei der Art der Modellkopplung kann zwischen
der parallelen und sequentiellen Kopplung unter-
schieden werden (Erbe u. a. [2002], Schmitt und Hu-
ber [2006]). Bei der sequentiellen Kopplung laufen
die Modelle für die einzelnen Teilsysteme unabhän-
gig voneinander oder nacheinander ab. Das Ergeb-
nis eines Teilmodells dient dann als Eingabe für ein
anderes Modell (z. B. Ergebnis des Kanalnetzmodells
als Zulauf zum Kläranlagenmodell). Bei der paralle-
len Kopplung laufen alle integrierten Modelle gleich-
zeitig ab, Wechselwirkungen zwischen den einzelnen
Teilkomponenten können bei dieser Art der Modell-
kopplung berücksichtigt werden. Aufgrund der zu-
nehmenden Herausforderungen im Bereich der Mo-
dellkopplung im Zuge einer verstärkten Anwendung
von integrierten Modellsystemen wurde zur Kopp-
lung das Open Modelling Interface (OpenMI) ent-
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wickelt (Moore u. a. [2004], Blind und Gregersen
[2005], Gregersen u. a. [2007]).
Die Frage der Kompatibilität stellt sich besonders
für die verwendeten Stofffraktionen, da in den ein-
zelnen Teilsystemen historisch bedingt häufig mit un-
terschiedlichen Ansätzen gearbeitet wird [Fronteau
u. a., 1997a].
Mitchell u. a. [2007] stellten fest, dass die Mehr-
zahl der von ihnen betrachteten integrierten Modelle
nur Tagesschrittweiten ermöglichen, zur Berücksich-
tigung der Prozesse im Kanalnetz und zur realisti-
schen Betrachtung der Belastungen aus den Entlas-
tungsbauwerken der Siedlungsentwässerung ist aber
eine zeitliche Auflösung im Minutenbereich notwen-
dig [Meirlaen, 2002; Erbe, 2004; Solvi, 2006; Mu-
schalla, 2006].
Für alle dargestellten integrierten Modellansätze
(mit Ausnahme von Muschalla [2006]) lässt sich
feststellen, dass jeweils nur die Teilsysteme eines ur-
banen Einzugsgebietes modelliert wurden. Gerade in
dicht besiedelten Gebieten liegen aber häufig mehre-
re städtische Gebiete in unmittelbarer Nähe, sodass
die Belastungen aus gewässerbezogener (immissi-
onsorientierter) Betrachtungsweise nicht entkoppelt
werden können. In keinem der integrierten Ansät-
ze wurden die ruralen Gebiete, in die urbanisierte
Gebiete immer eingebettet sind, mitmodelliert. Da-
mit fehlt die Möglichkeit, auch in den ruralen Teilen
eines Gewässereinzugsgebietes Sanierungsmaßnah-
men zu untersuchen. In den meisten Fällen wurde
der Zufluss am Beginn des betrachteten urbanen Ein-
zugsgebietes als konstant sowie unverschmutzt oder
mit konstanten Stoffkonzentrationen angenommen.
Klawitter [2006] zeigte durch die zeitlich hochauf-
gelöste (5-Minuten-Zeitschritte) Kopplung eines Ras-
termodells für rurale Gebiete mit einem konzeptio-
nellen Schmutzfrachtmodell für städtische Gebiete,
dass die Vernachlässigung der ruralen Gebiete schon
bei der Hydraulik zu maßgeblichen Fehlern bei der
Beurteilung der Belastungen führt. Die Ergebnisse
von Solvi [2006] zeigen die Bedeutung der diffusen
Belastungen auch für die stoffliche Betrachtung. Hier
waren die Auswirkungen der angenommen diffusen
Gewässerbelastung aus den oberhalb liegenden ru-
ralen Einzugsgebietsteilen zum Teil größer als die
der detailliert modellierten urbanen Gebiete [Solvi
u. a., 2006]. Solvi [2006] weist daher auf die drin-
gend notwendige Integration der diffusen Gewässer-
belastungen in die immissionsorientierte integrierte
Modellierung urbaner Gebiete hin.
3.2 Rurale Gebiete
Wie in Kapitel 3.1.2 dargestellt, werden bei den inte-
grierten Modellierungsansätzen für urbane Gebiete
die ruralen Einzugsgebietsteile nicht mitmodelliert.
Im Folgenden wird daher ein Überblick über Model-
lierungsansätze für die ruralen Bereiche eines Ein-
zugsgebietes gegeben, die für die Belastungen aus
diffusen Quellen (wie in Kapitel 2.2 definiert) ver-
antwortlich sind.
Aufgrund der Vielzahl an möglichen Fragestellun-
gen im Bereich der Modellierung ruraler Gebiete ist
die Zahl der entwickelten Modelle weitaus größer
als jene für urbanisierte Gebiete. Die Modelle unter-
scheiden sich signifikant in ihrer Komplexität, dem
Grad der Abbildung der ablaufenden Prozesse und
des Datenbedarfs.
Die Modellentwicklung für rurale Gebiete begann
mit der Entwicklung von Modellen zur Beschreibung
des Abflussverhaltens von natürlichen Flächen (vgl.
z. B. Singh und Woolhiser [2002], Singh und Fre-
vert [2002], Borah u. a. [2002]). Im Laufe der Zeit
wurden die Modelle dann um Komponenten zur Be-
schreibung des Stofftransports ergänzt. Zu den ers-
ten Ansätzen im Bereich der Stofftransportmodellie-
rung zählen die Arbeiten von Zingg [1940], Smith
[1941] und Browning u. a. [1947], aus denen spä-
ter die Universal Soil Loss Equation (USLE) entstand
(Wischmeier und Smith [1958], Wischmeier und
Smith [1965], Wischmeier und Smith [1978]). Ein
verstärkter Fokus auf die Entwicklung von Modellen
zur Abbildung der diffusen Stoffeinträge aus natürli-
chen und landwirtschaftlich genutzten Gebieten ent-
stand, nachdem in Europa [Bollinne, 1978; Evans,
1981; Morgan, 1985] und in den Entwicklungslän-
dern [Whitlow, 1988] das Problem der erhöhten Bo-
denerosion erkannt wurde. Neben den direkt durch
den Bodenabtrag und dem damit verbundenen Ent-
zug von organischem Material und Pflanzennährstof-
fen verursachten Problemen, wie verminderte In-
filtrationsraten, geringeres Pflanzenwachstum, ver-
minderte Wasserspeicherung führte der Transport
des erodierten Materials und die daran gekoppelten
Nährstoffe in die Gewässer auch zu einer Verschlech-
terung der Wasserqualität, einer erhöhten Eutrophie-
rungsgefahr sowie zu Verlandungsproblemen in Tal-
sperren.
Durch die enge Kopplung vieler Stoffe an die Ero-
sionsprozesse verlief die Modellentwicklung zur Ab-
schätzung der Erosionsmengen weitgehend identisch
mit der Entwicklung von Modellen zur Beschreibung
diffuser Stoffausträge. Probleme, wie z. B. der erhöh-
te Eintrag von Düngemitteln aus landwirtschaftlich
genutzten Flächen in die Gewässer führte zur In-
tegration von Prozessbeschreibungen der Nährstof-
fumlagerung in Zwischenabfluss sowie Basisabfluss
bzw. Grundwasser in die Modelle für diffuse Stoff-
austräge.
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Die ersten Modelle zur Abschätzung der Ero-
sionsmengen und Stoffausträge waren rein empi-
risch. In der weiteren Entwicklung verschob sich
der Schwerpunkt der Modellierung, vergleichbar
mit der Modellentwicklung in der Simulation von
Niederschlags-Abfluss-Prozessen über konzeptionel-
le Modelle zu physikalisch basierten Prozessbeschrei-
bungen und deren Interaktion.
Eines der ersten empirisch basierten Verfahren
zur Abschätzung der Erosionsmengen und Stoffaus-
träge war die „Universal Soil Loss Equation (USLE)“
[Wischmeier und Smith, 1958, 1965, 1978]. Die
USLE berechnet den jährlichen Bodenabtrag aus
der Erosivität des Regens, einem Erosionsfaktor des
Bodens, der Hanglänge und -neigung sowie Fak-
toren für den Pflanzenbewuchs und die Bearbei-
tungspraxis. Die Weiterentwicklung erfolgt durch
Renard u. a. [1994] zur „Revised Soil Loss Equati-
on (RUSLE)“. Eine ähnliche Entwicklung erfolgte von
Elwell [1977] in Südafrika zum „Soil Loss Estimation
Model for Southern Africa (SLEMSA)“. Schwertmann
u. a. [1987] entwickelten die „Allgemeine Bodenab-
tragsgleichung (ABAG)“, eine an deutsche bzw. mit-
teleuropäische Verhältnisse angepasste Version der
USLE. Ähnlich zur ULSE erfolgte auch für die ABAG
eine Weiterentwicklung zur „differenzierten ABAG
(dABAG)“ [Auerswald u. a., 1988]. Die „Modified
Universal Soil Loss Equation MUSLE87 “ ermög-
lichte die Berechnung von Einzelereignissen [Bork
und Hensel, 1988]. Vor allem im deutschsprachi-
gen Raum genutzte Bilanzmodelle auf jährlicher Ba-
sis sind MONERIS [Behrendt u. a., 2002], MOBINEG
[Hydrotec, 2007], STOFFBILANZ [Grunewald u. a.,
2008; Gebel u. a., 2007; Halbfaß und Grunewald,
2006] und MODDIFUS [Prasuhn und Müller, 2003].
Die generellen Nachteile der empirischen Modelle
liegen darin, dass aufgrund der jährlichen Bilanzie-
rung die zeitliche Dynamik der Prozesse nicht abge-
bildet werden kann.
Um die Unzulänglichkeiten der empirischen Mo-
delle zu überwinden, wurden verschiedene konzep-
tionelle Modelle entwickelt. Durch die Unterteilung
des gesamten Modellgebietes in mehrere Teile oder
Raster konnte die räumliche Variabilität der Prozes-
se abgebildet werden. Einige bekannte Modell sind
CREAMS [Knisel, 1980], ANSWERS [Beasley u. a.,
1980], MODANSW [Park u. a., 1982], GLEAMS [Leo-
nard u. a., 1987], SWRB [Arnold, 1990; Arnold und
Williams, 1995] und AGNPS [Young u. a., 1995]. Der
generelle Nachteil dieser Modellgruppe liegt in der
verhältnismäßig schlechten Beschreibung der physi-
kalischen Prozesse.
Die nächste Entwicklungsstufe waren die physika-
lisch basierten Modelle. Sie beschreiben die wichti-
gen Mechanismen mit Einfluss auf die Erosion, den
Stofftransport und die mit ihnen verbunden physika-
lischen Faktoren, die räumliche und zeitliche Variabi-
lität und die komplexen Wechselwirkungen. Notwen-
dige Voraussetzung zur Anwendung von physikalisch
basierten Modellen ist eine entsprechend detaillier-
te Modellierung der maßgeblichen Antriebskraft für
Erosion und Stofftransport, nämlich des Abflusses.
Eine Kopplung mit einem Modell oder die Integra-
tion eines Modelles zur Berechnung des Abflusses
ist daher eine Voraussetzung zur Anwendung von
physikalisch basierten Modellen für diffuse Quellen.
Bekannte physikalisch basierte Modelle sind WEPP
[Flanagan und Livingston, 1995], EUROSEM [Mor-
gan u. a., 1998], Australian Soil Erosion Model [Rose
u. a., 1983a,b], HSPF [Donigian u. a., 1995; Bicknell
u. a., 2001], BASINS [USEPA, 2001], SWAT [Neitsch
u. a., 2005] und MIKE-SHE [Refsgaard und Storm,
1995]. Der hohe Datenbedarf und die Komplexität
der Modelle begrenzen eine breite Anwendung der
physikalisch basierten Modelle.
3.2.1 Modelle für rurale Gebiete
Die Vielzahl an Modellen für rurale Gebiete führte
schon früh zur Herausforderung, das für die Fra-
gestellung am besten geeignete Modell zu identifi-
zieren [Shanahan u. a., 2001]. Diese Identifizierung
erfordert eine systematische Klassifizierung der Mo-
delle. In Tabelle 3.1 finden sich die Ergebnisse von
Parson u. a. [2004], die einen Überblick über syste-
matische Evaluationen von Modellen für rurale Ge-
biete im Zeitraum von 1976 bis 1998 geben.
Neben dem Überblick über bisherige Modellre-
views klassifizieren Parson u. a. [2004] 41 Model-
le hinsichtlich Zeit- und Raumskala, Zeitschrittwei-
te, Zielgruppe, Validierung, Dokumentation und der
modellierten Prozesse. Kalin und Hantush [2003]
untersuchen 23 Modelle zur Modellierung ruraler
Gebiete bezüglich der Kriterien Analysetiefe (Scree-
ning oder Management), Qualität der Prozessabbil-
dung, Zeit- und Raumskala, Benutzerfreundlichkeit,
Hardwareanforderungen, Datenbedarf, Kopplungs-
möglichkeiten, Verfügbarkeit und Beschaffungskos-
ten. Eine umfassende Übersicht über Modelle zur
Beschreibung diffuser Nährstoffausträge aus ruralen
Einzugsgebieten gibt Gallo [2009]. Weitere detail-
lierte Informationen zu verschiedenen Modellen fin-
den sich in Ward und Benaman [1999a,b].
Werden reine Gewässergütemodelle wie WASP
[Wool u. a., 2005] oder QUAL2E [USEPA, 1987] aus-
geschlossen, verbleiben die in Tabelle 3.2 aufgezähl-
ten Modelle in der Betrachtung. Hierbei ist zu beach-
ten, dass die Einträge AGWA, BASINS, WMS keine
Modelle im engeren Sinne darstellen, sondern meh-
31
Tabelle 3.1: Reviews von Modellen für rurale Gebiete. Nach Parson u. a. [2004]
Jahr Evaluierte Modelle Kriterien Quelle




Grimsrud u. a. [1976]





Renard u. a. [1982]
1989 ANSWERS, CREAMS, DRAIN-







Beasley und Thomas [1989]





1991 PRZM, GLEAMS Modellierung der Grundwasser-
qualität (Nitrat, Bromit)
Smith u. a. [1991]








1993 LEACHM, NCSWAP Nitratauswaschung Jabro u. a. [1993]
1994 CALF, PRZM, GLEAMS, PELMO,
PLM, PESTLA, MACRO
Pestizidtransport Bergstrom und Jarvis [1994]






Paasch u. a. [1997]
1997 GLEAMS, RUSLE, EPIC, WEPP Boden- und Abflussdaten von
landwirtschaftlichen Schlag-
flächen in North Carolina
(USA)
Reyes und Cecil [1997]
1997 AGNPS, ANSWERS, SWAT Evaluation von flächendifferen-
zierten Modellen in Zentralindi-
en
Kosky und Engel [1997]
1998 GLEAMS, OPUS, PRZM-2 Vergleich von Abflussmodellie-
rung mit gemessenen Daten
Ma u. a. [1998]
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Tabelle 3.2: Modelle zur Betrachtung diffuser Stoffausträge
ADAPT CREAMS MIKE-SHE SWMM
AGNPS DWSM OPUS SWRRBWQ
AnnAGNPS EPIC PELMO VFSMOD
AGWA (KINEROS-2) GLEAMS PERFECT WAVE
AGWA (SWAT) GPFARM PRMS WEPP
ANSWERS GSSHA PRZM WMS (GSSHA)
ANSWERS- 2000 GWLF REMM WMS (HSPF)
APEX HSPF ROTO
BASINS (HSPF) KINEROS RUSLE
BASINS (SWAT) MIKE-11 SWAT
rere Modelle unter einer gemeinsamen Oberfläche
zusammenfassen.
Zwei wichtige Kriterien der Modellklassifizierung
sind die Raum- und Zeitskala. Bezüglich der Raum-
skala lassen sich folgende Einteilungen unterschei-
den:
Punktskala: Modellierung für Flächen von wenigen
Quadratmetern bis zu wenigen Hektar.
Schlagskala: Modellierung für landwirtschaftliche
Schlagflächen (≤ 100 ha)
Einzugsgebietsskala (klein): Modellierung von klei-
nen Einzugsgebieten (≤ 100 km2)
Einzugsgebietsskala (groß): Modellierung von
großen Einzugsgebieten (> 100 km2)
Flussgebietsskala: Modellierung von Flußeinzugsge-
bieten ( 100 km2)
Bezüglich der Zeitskala lassen sich zwei Kategorien
unterscheiden:
Ereignisskala: Modelle dieser Kategorie simulieren
ein Regen- oder Schneeereignis.
Kontinuierliche Skala: Kontinuierliche Modelle simu-
lieren das Abflussverhalten und die daran ge-
koppelten Stoffprozesse für längere Zeitperi-
oden.
Für die Aufgabenstellung der integrierten immissi-
onsorientierten Simulation kommen nur Modelle in
Frage, die auf Einzugsgebietsebene anwendbar sind
und kontinuierlich, d.h. über längere Zeitperioden,
benutzt werden können. Wie in Tabelle 3.3 ersicht-
lich erfüllen diese Anforderung nur 18 der 36 Mo-
delle, welche nachfolgend näher betrachtet werden.
Die Angabe in den Tabellen 3.4, 3.5 und 3.6 beru-
hen auf den bisherigen Modellreviews und dort an-
gegebenen Quellen (insbesondere in Gallo [2009]).
Ein leerer Eintrag bedeutet nicht zwangsweise, dass
das Modell die entsprechende Funktionalität nicht
aufweist, sondern bezieht sich nur auf die Tatsa-
che, dass keine entsprechenden Informationen ge-
funden werden konnten. Darüber hinaus werden die
drei Modellschalen AGWA, BASINS, WMS, die unter-
schiedliche Modelle unter einer gemeinsamen Ober-
fläche zusammenfassen, im Weiteren nicht mehr be-
trachtet.
Tabelle 3.4 gibt einen Überblick über die in den
Modellen implementierten Teilprozesse des hydrolo-
gischen Kreislaufes. Es ist auffällig, dass ein Teil der
Modelle wichtige Prozesse wie Interzeption, Infiltra-
tion und Perkolation nicht abbilden können. Einzig
der Oberflächenabfluss als maßgeblicher Antriebs-
faktor für Abtragsprozesse (Erosion) von der Ober-
fläche wird von allen Modellen berechnet.
Entsprechend sind, wie in Tabelle 3.5 dargestellt,
alle betrachteten Modelle in der Lage, die Oberflä-
chenerosion zu modellieren. Gleiches gilt für die an
die Erosion von der Oberfläche gekoppelten Nähr-
stoffeinträge aus dem Einzugsgebiet. Die in den letz-
ten Jahren verstärkt in den wissenschaftlichen Fo-
kus geratenen Gewässerbelastungen durch prioritäre
Stoffe haben dazu geführt, dass mittlerweile 8 der 12
Modelle Pestizidroutinen implementiert haben.
Tabelle 3.6 gibt einen Überblick über die Kriteri-
en des räumlichen Detallierungsgrades, der physika-
lischen Stringenz der implementierten Ansätze, der
kleinsten Zeitschrittweite des Modells und der An-
wendbarkeit auf urbanisierte Teile eines Einzugsge-
bietes.
Bezüglich des räumlichen Detaillierungsgrades
lässt sich nach Abbott und Refsgaard [1996] zwi-
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Tabelle 3.3: Zeit- und Raumskala
Name Raumskala Zeitskala Eignung
Schlag Einzugsgebiet Flussgebiet Ereignis Kontinuierlich
ADAPT Ø Ø Ø Ø
AGNPS Ø Ø
AnnAGNPS Ø Ø Ø
AGWA (KINEROS-2) Ø Ø Ø
AGWA (SWAT) Ø Ø Ø Ø
ANSWERS Ø Ø Ø
ANSWERS- 2000 Ø Ø Ø Ø Ø
APEX Ø Ø Ø Ø
BASINS (HSPF) Ø Ø Ø






GSSHA Ø Ø Ø Ø
GWLF Ø Ø Ø
HSPF Ø Ø Ø
KINEROS Ø Ø Ø
MIKE-11 Ø Ø Ø Ø
MIKE-SHE Ø Ø Ø Ø
OPUS Ø Ø Ø
PELMO Ø Ø
PERFECT Ø Ø





SWAT Ø Ø Ø Ø




WMS (GSSHA) Ø Ø Ø Ø
WMS (HSPF) Ø Ø Ø
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Tabelle 3.4: Implementierte hydrologische Prozesse
XXXXXXXXXXName
Prozess 1
N Schnee Inter Evapo Infil Perk QO QU
QU QZ QB
ADAPT Ø Ø Ø Ø Ø Ø
AnnAGNPS Ø Ø
ANSWERS- 2000 Ø Ø Ø Ø Ø Ø Ø
APEX Ø Ø Ø Ø Ø Ø Ø Ø
GSSHA Ø Ø Ø Ø Ø Ø Ø Ø
GWLF Ø Ø Ø Ø Ø
HSPF Ø Ø Ø Ø Ø Ø Ø
MIKE-11 Ø Ø Ø Ø Ø Ø
MIKE-SHE Ø Ø Ø Ø Ø Ø Ø Ø Ø
PRMS Ø Ø Ø Ø Ø Ø Ø
SWAT Ø Ø Ø Ø Ø Ø Ø Ø Ø Ø
SWRRBWQ Ø Ø Ø Ø Ø Ø Ø
1 N: Niederschlagsgenerator, Schnee: Schneeprozesse, Inter: Interzeption, Evapo: Evapotranspiration,
Infil: Infiltration, Perk: Perkolation, QO: Oberflächenabfluss, QU : Unterirdischer Abfluss, QZ :
Zwischenabfluss, QB: Basisabfluss




ADAPT Ø Ø Ø
AnnAGNPS Ø Ø Ø
ANSWERS- 2000 Ø Ø
APEX Ø Ø Ø
GSSHA Ø Ø
GWLF Ø Ø
HSPF Ø Ø Ø
MIKE-11 Ø Ø Ø
MIKE-SHE Ø Ø Ø
PRMS Ø Ø
SWAT Ø Ø Ø
SWRRBWQ Ø Ø Ø
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schen ungegliederter und gegliederter Abbildung un-
terscheiden. Ungegliederte Modelle betrachten ein
Einzugsgebiet als eine gleichförmige Einheit. Varia-
blen und Parameter müssen demzufolge als Mit-
telwerte für das gesamte Einzugsgebiet angegeben
werden. Ein gegliedertes Modell kann die räumli-
che Heterogenität eines Einzugsgebietes durch eine
entsprechende Untergliederung, z. B. nach Landnut-
zung und Bodenart, abbilden. Bei ca. der Hälfte der
betrachteten Modelle ist eine solche Untergliederung
nicht möglich.
Das Kriterium der physikalischen Stringenz be-
schreibt die Art der implementierten Ansätze zur Be-
schreibung der natürlichen Vorgänge. Nach Abbott
und Refsgaard [1996] werden die Klassen empirisch,
semi-empirisch und physikalisch unterschieden. Bei
empirischen Modellen ist die Übertragbarkeit auf An-
wendungsfälle, die außerhalb der Randbedingungen
liegen, für die das Modell entwickelt wurde, schwie-
rig. Darüber hinaus ist die zeitliche Dynamik der Pro-
zesse kaum zu berücksichtigen. Dagegen beschreiben
physikalisch basierte Modelle die Vorgänge in der
Natur mittels mathematischen Entsprechungen. Sie
können für eine Vielzahl unterschiedlicher Randbe-
dingungen eingesetzt werden, weisen jedoch einen
großen Datenbedarf auf. Dazwischen liegen die soge-
nannten semi-empirischen Modelle, die eine Misch-
form aus den beiden beschriebenen Klassen darstel-
len. Für die Zielsetzung dieser Arbeit schieden alle
rein empirischen Modelle aus der weiteren Betrach-
tung aus.
Ein weiteres wichtiges Kriterium ist der kleinste
Zeitschritt, mit der ein Modell rechnen kann. Der
überwiegende Teil der Modelle arbeitet mit relativ
großen Zeitschritten. Dies ist sicher damit zu begrün-
den, dass der Fokus im Bereich der Modellierung dif-
fuser Stoffausträge lange auf der Abschätzung von
jährlichen Einträgen in die großen Gewässer (Mee-
re, Seen) lag und erst in jüngerer Zeit der Fokus auch
auf die dadurch entstehenden Probleme in den klei-
nen Gewässern gelegt wurde. Hier gilt in den USA
die Begrenzung auf tägliche Maximalfrachten (Total
Maximum Daily Loads, TMDL), die den häufig auf-
zufindenden Tageszeitschritt der überwiegend in den
USA entwickelten Modelle begründen. Für die Ziel-
setzung der Arbeit sind zur Abbildung der großen
Dynamik der betrachteten Prozesse Zeitschritte im
Minutenbereich erforderlich. Drei der untersuchten
Modelle erfüllen diese Anforderung. ANSWERS-2000
ist aufgrund seiner Komplexität nur für sehr klei-
ne (<20 km2) Einzugsgebiete geeignet. Das Modell
GSSHA ist nicht frei verfügbar und kann daher nicht
weiter betrachtet werden. Das Modell HSPF ist, ins-
besondere bezüglich der implementieren Prozesse,
schlecht dokumentiert [Ward und Benaman, 1999a],
was eine Anwendung schwierig macht. Darüber hin-
aus scheint in den letzten Jahren keine Weiterent-
wicklung mehr erfolgt zu sein.
Generell lässt sich feststellen, dass auch bei ei-
ner Angabe eines kleinen Zeitschrittes im Minuten-
bereich in der Modelldokumentation publizierte Mo-
dellanwendungen meinst nur mit deutlich größeren
Zeitschritten durchgeführt wurden.
Eine weitere interessante Fragestellung ist, ob die
Modelle urbane Einzugsgebietsteile berücksichtigen
können. Nach den Angaben in den Modelldokumen-
tationen und publizierten Artikeln sind hierzu drei
Modelle in der Lage. Bei genauerer Betrachtung zeigt
sich allerdings, dass diese Modelle keineswegs die
urbane Entwässerungsstruktur inklusive Kanalnetz,
Sonderbauwerken und Kläranlage abbilden können.
Vielmehr bedeutet diese Angabe, dass die Modelle le-
diglich Prozessgleichungen für die Abflusserzeugung
auf versiegelten Flächen (und den damit verbunde-
nen Stoffen) implementiert haben.
Aufgrund der Implementierung einer Vielzahl von
Prozessen, physikalisch begründeter Ansätze (und
der damit verbundenen Anwendbarkeit auf unter-
schiedliche Randbedingungen), der guten Dokumen-
tation, der aktiven Weiterentwicklung, einer Viel-
zahl an Erweiterungen (z. B. GIS-Anbindung) und
der freien Verfügbarkeit (inklusive des Quellcodes)
wird das Modell SWAT im Vergleich zu allen anderen
Modellen weltweit sehr häufig angewendet [Arnold
und Fohrer, 2005]. Entsprechend hoch ist auch die
Dokumentation von Anwendungsbeispielen in Form
von wissenschaftlichen Publikationen.
3.2.2 Schlussfolgerungen
Noch mehr als bei den Modellen für urbane Ein-
zugsgebietsteile wird durch die Vielzahl an Modellen
mit unterschiedlichem Detaillierungsgrad und Ansät-
zen für die ruralen Bereiche deutlich, dass der Wahl
eines der Fragestellung angepassten Ansatzes ent-
scheidende Bedeutung zukommt. Gerade im rura-
len Bereich ist die Datenlage bezüglich der unter-
schiedlichen Landnutzung, des Aufbaus der Böden
und der landwirtschaftlichen Bewirtschaftungspraxis
schlechter als für die vergleichsweise genau bekann-
ten urbanen Entwässerungssysteme.
Trotzdem müssen auch im Bereich der Modellie-
rung der diffusen Stoffausträge die wesentliche Pro-
zesse mit den gewählten Ansätzen abgebildet wer-
den können, sowohl um eine realistische Abschät-
zung der Einträge in den Gewässerkörper zu ermög-
lichen, als auch, um die Wirkung von Maßnahmen zu
Reduzierung der Austräge in ruralen Einzugsgebiets-
teilen abbilden zu können. Insbesondere aufgrund
der komplexen Prozesse, die in der Natur bei der Ab-
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HSPF G P D, M Ø
MIKE-11 U P D
MIKE-SHE G P D
PRMS G P D, S
SWAT G S D, H
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1 U: Ungegliedert, G: Gegliedert;
E: Empirisch, S: Semi-Empirisch, P: Physikalisch;
S: Sekunde, M: Minute, H: Stunde, D: Tag, Y: Jahr
flussbildung zusammenspielen, kann ein Modell zur
Abschätzung diffuser Stoffausträge nur so gut sein,
wie die von ihm erreichte Qualität in der Abbildung
des Abflussgeschehens.
Auch wenn im Bereich der Modellierung diffuser
Quellen in der Vergangenheit überwiegend jährli-
che Stofffrachten von Interesse waren, zeigen jün-
gere Untersuchungen, dass auch hier die Berücksich-
tigung von kurzen Ereignissen bei einer immissions-
orientierten Betrachtung unabdingbar ist. So weisen
beispielsweise Koo und Cho [2006] auf den engen
Zusammenhang zwischen Abfluss und dem Eintrag
von suspendierten Sedimenten in Gewässer hin. Die-
se Ergebnisse wurden von Stutter u. a. [2008a,b] be-
stätigt und konnten auch für den Eintrag von Phos-
phor festgestellt werden.
Stutter u. a. [2008a] betonen darüber hinaus den
starken Anteil von einzelnen Regenereignissen auf
den Gesamteintrag. Auf diese Problematik wird auch
von Meißner [2005] hingewiesen. Auch wenn mo-
dellierte und gemessene Stoffeinträge gut überein-
stimmen, kann es zu einer Unterschätzung des Ge-
samtnährstoffeintrages kommen, wenn das entspre-
chende Monitoringprogramm zu lange Probenent-
nahmeintervalle aufweist, die den Einfluss von Ein-
zelereignissen auf den Nährstoffeintrag nicht erfas-
sen können.
Es lässt sich feststellen, dass trotz des aufgezeigten
Einflusses von Einzelereignissen und der damit ver-
bundenen Bedeutung einer modelltechnischen Ab-
bildung der zeitlichen Variabilität des Abflussgesche-
hens ein Großteil der publizierten Modellanwendun-
gen im Bereich der Nährstoffausträge aus ruralen Ge-
bieten noch immer mit relativ großen Zeitschritten≥
1 Stunde [Lam u. a., 2010] oder ≥ 1 Tag (ATV-DVWK
[2002], Scheer [2005], Salvetti u. a. [2006], Salvetti
u. a. [2008]) rechnen. Dies bestätigt auch eine um-
fangreiche Literaturanalyse von Merritt u. a. [2003],
demzufolge Zeitschritte unter einem Tag nur bei Mo-
dellen für eine Rasterzelle oder einen Schlag existie-
ren.
Vielfach wird auch weiterhin der Schwerpunkt auf
jährliche Frachtbilanzen gelegt. Dies gilt insbeson-
dere im deutschsprachigen Raum für die häufig an-
gewandten Bilanzmodelle MONERIS [Behrendt u. a.,
2002], MOBINEG [Hydrotec, 2007], STOFFBILANZ
[Grunewald u. a., 2008; Gebel u. a., 2007; Halbfaß
und Grunewald, 2006] und MODDIFUS [Prasuhn
und Müller, 2003].
Alle in Kapitel 3.2.1 betrachteten Modelle können
keine punktuellen Belastungen abbilden. Einige Mo-
delle, wie z. B. ANSWERS- 2000, GSSHA oder HSPF
können zwar versiegelte Einzugsgebietsteile modell-
technisch erfassen, dies bedeutet aber nicht, dass sie
Kanalnetz, Sonderbauwerke und Kläranlage modell-
technisch erfassen. Sie stellen vielmehr für versie-
gelte Bereiche angepasste Verfahren zur Berechnung
der Abflussbildung sowie der Stoffausträge zur Ver-
fügung. Andere Modelle, als Beispiel sei hier SWAT
genannt, bieten die Möglichkeit, punktuelle Belas-
tungen über vorab bestimmte Zeitreihen zu berück-
sichtigen [Neitsch u. a., 2005]. Eine detaillierte Be-
rücksichtigung der hochdynamischen Einträge aus
den Entlastungsbauwerken der Siedlungsentwässe-
rung ist damit aber schwierig realisierbar. Diese sind
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aber für viele akute Gewässerbelastungen von ent-
scheidender Bedeutung.
Die anteilige Belastung eines Gewässerkörpers
durch Punkt- und diffusen Quellen wurde von Sal-
vetti u. a. [2006, 2008] mit SWAT untersucht. Belas-
tungen aus Kläranlagen und industriellen Direktein-
leitern wurden über vorhandene Messdaten berück-
sichtigt und für den gewählten Tageszeitschritt der
Simulation als konstant betrachtet. Die Belastun-
gen aus Kanalnetzentlastungen wurden über die Dif-
ferenzrechnung von Wasserqualitätsmessungen und
den bekannten Belastungen aus Messdaten und der
Modellierung bestimmt. Salvetti u. a. [2008] wie-
sen auch auf die schwierige Modellierung der dif-
fusen Einträge aus unterirdischen Abflusskomponen-
ten (Zwischenabfluss und Grundwasserabfluss) hin,
da die Zeitskala der dort ablaufenden Abflussprozes-
se wesentlich größer als die des Oberflächenabflusses
ist.
Lam u. a. [2010] modellierten mit SWAT die Ni-
tratbelastung aus Punkt- und diffusen Quellen für
ein ländlich geprägtes Einzugsgebiet. Hierbei wur-
den die sechs Kläranlagen im Einzugsgebiete über
extern bestimmte Zeitreihen berücksichtigt.
Vergleichbar mit der in 3.1.2 festgestellten Ein-
schränkung der modelltechnischen Abbildung von
Maßnahmen in allen Einzugsgebietsteilen ist bei den
untersuchten integrierten Ansätzen mit dem Schwer-
punkt der Modellierung diffuser Quellen eine mo-
delltechnische Maßnahmenplanung im Bereich der
urbanisierten Gebiete nicht möglich. Die Berück-
sichtigung dieser Belastungen ist nur über Messda-
ten oder indirekte Rückschlüsse (vgl. Salvetti u. a.
[2008]) möglich. Lam u. a. [2010] waren darüber
hinaus auch in der Wahl des Untersuchungszeitrau-
mes auf einen Bereich eingeschränkt, für den Infor-
mationen zu den Punktquellen vorhanden waren.
Fohrer u. a. [2008] zeigten die Bedeutung der
punktuellen Belastungen bei der immissionsorien-
tieren Modellierung der Wasserqualität ruraler Ge-
biete auf. Sie beobachteten deutliche Differenzen
zwischen Nitratkonzentrationsverläufen aus Messun-
gen und mit SWAT modellierten Ganglinien für ein
Gewässer im ländlichen Raum. Die Unterschiede
konnten durch zusätzliche, nicht berücksichtigte Ein-
tragspfade erklärt werden. Eine Kartierung von Ent-
wässerungsgräben und Drainagen im Einzugsgebiet
und die Berücksichtigung deren Einträge im Modell
verbesserten die Übereinstimmung zwischen Mes-
sung und Modellierung deutlich. Eine weitere Ver-
besserung der Ergebnisse wird durch die zusätzli-
che Berücksichtigung von Einträgen aus den Entlas-
tungsbauwerken der Siedlungsentwässerung erwar-
tet [Schmalz u. a., 2008].
3.3 Forschungsbedarf
Wie in Kapitel 1 und 2 bereits dargestellt, ist ei-
ne Verbesserung der Gewässersituation nur zu er-
reichen, wenn alle Belastungen eines Gewässerkör-
pers immissionsorientiert betrachtet werden. Diese
integrierte Verwaltung von Gewässern auf Einzugs-
gebietsebene wurde bereits früh und sowohl von Sei-
te der Siedlungswasserwirtschaft (Metcalf und Ed-
dy [1971], Beck [1976], Lijklema u. a. [1989] und
Lijklema [1993], Harremoës [2002]) als auch von
der Seite der Hydrologie ruraler Gebiete gefordert
(z. B. Ostrowski und Alsenz [1989], Ostrowski u. a.
[1989], Ostrowski und Alsenz [1990], Hession u. a.
[2000], Arheimer und Olsson [2004], Valeo und
Moin [2000] Harris u. a. [2004]).
Andrieu und Chocat [2004] fordern eine „Hydro-
logie anthropogen überprägter Gebiete“. Hierfür sol-
len die besten Ideen und Methoden aus den Berei-
chen der Siedlungsentwässerung und der Hydrologie
natürlicher Gebiete miteinander verknüpft werden.
Horn u. a. [2004] kamen auf Basis einer umfangrei-
chen Literaturrecherche zu dem Schluss, dass die In-
tegration mehrerer Modelle in ein Gesamtsystem zur
immissionsorientierten Betrachtung von Einzugsge-
bieten mit komplexer Nutzung bisher kaum erfolgt
ist. Eine Erkenntnis, die auch von Harremoës [2002]
bestätigt wird, der feststellt, dass zumeist nur zwei
Teilbereiche des urbanen Systems miteinander ge-
koppelt und die ruralen Einzugsgebietsteile generell
nicht betrachtet wurden.
Die Ergebnisse von Harremoës [2002] und Horn
u. a. [2004] konnten in Kapitel 3.1.2 und 3.2.2 bestä-
tigt werden. Für die nach wie vor bestehende weit-
gehend getrennte Modellierung von urbanen und ru-
ralen Gebieten lassen sich verschiedene Gründe an-
führen:
• In den meisten europäischen Ländern liegt be-
reits im Bereich der Siedlungswasserwirtschaft
die Verantwortung für Planung und Betrieb
von Kanalisation, Kläranlage und Gewässern in
der Hand unterschiedlicher Fachdisziplinen und
Verwaltungseinrichtungen [Rauch u. a., 2002].
• Modelle für einzelne Teilsysteme wurden un-
abhängig voneinander entwickelt, sodass un-
terschiedliche Konzepte, Modellansätze, Varia-
blen und Stoffgruppen Verwendung finden, was
die Kopplung der Modelle erschwert [Fronteau
u. a., 1997a].
• Modellkomplexität und Datenbedarf steigen
deutlich, je mehr Teilsysteme berücksichtigt
werden [Rauch u. a., 2002].
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• Das hydrologische Verhalten und damit die
Zeitskalen von städtischen und ruralen Gebie-
ten unterscheiden sich stark.
• Bisher unterschiedliche Problemstellungen und
Zielsetzungen in städtischen und ländlichen Ge-
bieten führten zu einer weitgehend getrennten
Betrachtung [Klawitter, 2006].
Der optimale Betrieb eines einzelnen Teilsystems
führt nicht zwangsläufig zur optimalen Bewirtschaf-
tung des Gesamtsystems [Fronteau u. a., 1997b]. Die
getrennte Betrachtung einzelner Teilbereiche von
Einzugsgebieten mit komplexer Nutzung kann da-
her zu einer suboptimalen Mittelverwendung und
zu nicht nachhaltigen Maßnahmen führen [Freed-
man u. a., 2004]. Die im Bereich der Ruralhydro-
logie häufig angewandte Lösung der Berücksichti-
gung von punktuellen Belastungen über Messda-
ten von Kläranlagen und der Entlastungsbauwerke
der Siedlungsentwässerung kann vor diesem Hinter-
grund nicht als befriedigend bezeichnet werden.
Dass die Integration aller Teilbereiche für einen
immissionsorientierten Gewässerschutz nicht nur
theoretisch wünschenswert sondern auch praktisch
notwendig ist, zeigen die Arbeiten von Ostrowski
und Schröter [2004], Klawitter [2006], Solvi [2006],
Solvi u. a. [2006], Fohrer u. a. [2008] und Schmalz
u. a. [2008]. Neal u. a. [2008] weisen auf die beson-
dere Bedeutung der Punktquellen in Sommermona-
ten hin, wo die Verdünnung durch „natürlichen“ Ab-
fluss gering, die biologische Aktivität im Gewässer je-
doch hoch ist.
Die gemeinsame Betrachtung von Urban- und Ru-
ralhydrologie mit dem Ziel einer immissionsorien-
tierten Modellierung der Gewässerqualität erfordert
die Integration eines Modells für die Siedlungsent-
wässerung und eines Modells für die Abflussprozes-
se und Stofftransportprozesse der natürlichen und
landwirtschaftlichen Flächen.
Zur Berücksichtigung der verschiedenen Landnut-
zungsarten und Bodenstrukturen ist eine räumlich
detaillierte Auflösung erforderlich, da bei hoch ag-
gregierten Eingangsdaten die Gefahr besteht, dass
bestehende Verhältnisse so stark relativiert werden,
dass Probleme eventuell nicht mehr erkannt werden
können [Hahn, 2002].
Im Bereich der zeitlichen Skala ist eine Zeitschritt-
weite des integrierten Modells im Minutenbereich
anzustreben, da sowohl die Abfluss- und Stofftrans-
portprozesse in ruralen Gebieten, besonders aber die
Dynamik des Abflussgeschehens auf versiegelten Flä-
chen und im Kanalnetz sonst nicht realistisch abge-
bildet werden können [Schmitt und Huber, 2006].
Diese Anforderung ereignisabhängiger Stoffeinträge
in die Gewässerkörper ist, wie in Kapitel 3.2.1 dar-
gestellt, insbesondere für die Modellierung der rura-
len Gebiete eine große Herausforderung. Die bisher
publizierten Modellanwendungen zur Stoffmodellie-
rung beruhen meist auf täglichen Eingangsdaten,
einige wenige Beispiele arbeiten mit Stundenzeit-
schritten. Das integrierte Modell muss aber zur Be-
rücksichtigung von verzögerten und akkumulierend
wirkenden Folgen bei der gewünschten hohen zeitli-
chen Auflösung über längere Zeiträume anwendbar
sein können. Eine Abbildung von Einzelereignissen
ist für die gestellte Zielsetzung nicht hinreichend.
Erste Arbeiten von Ostrowski und Schröter
[2004], Bach [2005] sowie Bach und Ostrowski
[2007] hinsichtlich einer entsprechenden Modellin-
tegration waren vielversprechend, zeigten aber
auch die dabei bestehenden Probleme auf. Hierzu
zählen die Problematik der Modellkopplung, die
historisch bedingte Verwendung unterschiedlicher
Stoffgruppen in den verschieden Teilbereichen des
Gesamtsystems [Carstensen u. a., 1997] und die
verschiedenen Zeitskalen [Kandel u. a., 2005], mit
denen die Prozesse ablaufen. Auch die Datenver-
fügbarkeit und Komplexität des Gesamtsystems
müssen bei einer entsprechenden Entwicklung
berücksichtigt werden. Die Entwicklung eines
Systems zur integrierten und immissionsbasierten
Modellierung der Gewässergüte für Einzugsgebiete





Wie in Kapitel 3 dargestellt, fehlt zur immissions-
orientierten und räumlich sowie zeitlich hochaufge-
lösten Modellierung der Wasserqualität für Einzugs-
gebiete mit komplexer Nutzung ein entsprechendes
Modellierungssystem.
Es wurde deutlich, dass die maßgebliche Heraus-
forderung der integrierten Modellierung von Ein-
zugsgebieten mit komplexer Nutzung in der Über-
windung der Modellierungsgrenzen zwischen den
urbanen und ruralen Einzugsgebietsteilen besteht.
Ausgehend von der bereits erfolgten detaillierten
Kopplung von Modellen für Kanalnetz, Kläranlage
und Gewässer (vgl. Kapitel 3.1.1) liegt ein Schwer-
punkt auf der Integration eines der Fragestellung an-
gepassten Modellierungsansatzes für das Abflussver-
halten und die Stoffeinträge aus ruralen Gebieten.
Eine komplette Neuentwicklung eines integrier-
ten Modellsystems erscheint wenig zielführend und
auch aufgrund des dafür notwendigen Aufwandes
kaum realisierbar. Vielmehr muss es das Ziel sein,
bestehende und erprobte Ansätze und Modelle mit-
einander zu verknüpfen und diese, wo notwendig,
zu erweitern. Bei der Auswahl der Ausgangsmodelle




• Komplexität und Datenbedarf,
• Verfügbarkeit, Dokumentation, Erweiterbarkeit.
Wie in Kapitel 2.3 dargestellt, ist zur Erfassung
von Einzelereignissen und deren zeitlicher Dyna-
mik (hydraulisch und stofflich) sowohl für den ru-
ralen, insbesondere aber für den urbanen Bereich,
eine zeitliche Diskretisierung im Minutenbereich not-
wendig [Berndtsson und Niemczynowicz, 1988; Ver-
worn, 1999]. Für das integrierte Modellsystem wird
daher eine zeitliche Diskretisierung von ∆t ≤ 5 min
als notwendig angesehen.
Bezüglich der räumlichen Diskretisierung muss
das Modellsystem in der Lage sein, die maßgebli-
chen Strukturen mit ausreichender Genauigkeit ab-
bilden zu können. Hierzu zählt im urbanen Bereich
neben den Abflussbildungsprozessen auf der Oberflä-
che von Gebieten mit Trenn- und Mischkanalisation
auch der Transport in der Kanalisation. Zur korrek-
ten Beschreibung des Systemverhaltens sind Modu-
le für Sammler, Verzweigungen, Regenüberläufe und
Becken notwendig. Zusätzlich ist ein Modul zur mo-
delltechnischen Abbildung der Kläranlage erforder-
lich. Im Bereich der ruralen Gebiete ist sowohl zur
Beschreibung der Abflussprozesse als auch zur Er-
mittlung von diffusen Stoffeinträgen eine räumlich
detaillierte Erfassung der im Einzugsgebiet vorhan-
denen Landnutzungsarten und Bodentypen sowie
deren Überlagerung notwendig. Darüber hinaus sind
wichtige topographische Bedingungen wie Hangnei-
gung und Versiegelungsgrad von Bedeutung.
Ein weiteres wichtiges Kriterium ist die Komplexi-
tät der Teilmodelle bzw. Modellansätze und der dafür
notwendige Datenbedarf. Insbesondere bei der inte-
grierten Modellierung ist darauf zu achten, dass die
einzelnen Teilkomponenten nicht komplexer als not-
wendig sind und bezüglich der Komplexitätsstufe zu-
einander passen [Rauch u. a., 1998].
Bergström wies 1991 darauf hin, dass es aus wis-
senschaftlicher Sicht zwar häufig befriedigender sei,
komplexe Modelle zu entwerfen, die Qualität der Er-
gebnisse aber häufig im Vergleich zu einfacheren Mo-
dellansätzen nicht verbessert werden kann. Bei der
Modellentwicklung sei daher immer mit möglichst
einfachen Ansätzen zu beginnen und komplexere sei-
en nur zu implementieren, wenn eine klare Verbes-
serung der Modellergebnisse zu beobachten sei. Ei-
ne von Bergström [1991] genannte Einschränkung
hinsichtlich komplexer physikalischer Modelle ist die
Begrenzung der Ergebnisqualität durch die Quali-
tät der Eingangsdaten, bei der Abflussmodellierung
insbesondere Niederschlag und Verdunstung sowie
Landnutzung, Topographie und Bodenaufbau. Diese
Begrenzungen sind auch heute noch gültig. Martin
[1996] wies darauf hin, dass die Ergebnisse komple-
xer Modelle häufig darauf hindeuten, dass die Ver-
wendung einfacherer Ansätze besser gewesen wäre.
Fenicia u. a. [2008] schlagen daher eine der Daten-
lagen angepasste adaptive Entwicklung der Modell-
komplexität vor.
Ein im Rahmen der Kopplung von Modellen ent-
scheidendes Auswahlkriterium ist die Verfügbarkeit
der gewählten Modelle. Neben einer guten Doku-
mentation der Modellstruktur und der implementier-
ten Ansätze ist die Verfügbarkeit des Quellcodes für
eine Kopplung der Modelle und eventuell notwen-
dige Erweiterungen oder Entwicklungen unabding-
bar. Die immense Wichtigkeit dieser beiden Krite-
rien wurde in den durchgeführten Voruntersuchun-
gen unterstrichen [Bach, 2005; Bach und Ostrowski,
2007].
Insbesondere aufgrund des letzten Kriteriums
zur Wahl der Ausgangsmodelle für ein integriertes
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Modellsystem fiel die Wahl auf die am Fachge-
biet ihwb vorhandenen Modelle BLUEM.SIMU und
BLUEM.SIMR,C . BLUEM.SIMU ist ein urbanhydro-
logisches Schmutzfrachtmodell. BLUEM.SIMR,C ist
ein physikalisch basiertes, räumlich detailliertes
Niederschlags-Abfluss-Modell. Neben dem Zugriff
auf den Quellcode, der guten Dokumentation und
der langjährigen Erfahrung am ihwb bezüglich der
Modellentwicklung erfüllen beide Modelle auch die
anderen drei genannten Kriterien.
Im weiteren Verlauf dieses Kapitels werden die
beiden Modelle näher beschrieben. Zur Integration
in ein Gesamtmodellsystem notwendige Überarbei-
tungen, Veränderungen und Erweiterungen werden
aufgezeigt und deren Entwicklung wird beschrieben.
4.1 Urbanisierte Gebiete (BLUEM.SIMU )
BLUEM.SIMU ist aus dem urbanhydrologischen
Schmutzfrachtmodell SMUSI hervorgegangen.
Wesentliche Änderung im Vergleich zu SMUSI
ist die Umstellung des Compilers von Lahey- zu
Intel-Fortran. Durch die unterschiedliche Präzision
in der Betrachtung der Fließkommazahlen können
sich durch die Umstellung des Compilers zwischen
SMUSI und BLUEM.SIMU bei gleichen Datensätzen
unterschiedliche Ergebnisse ergeben. Eine ausführ-
liche Modelldokumentation findet sich in Ostrowski
u. a. [2007c] und Ostrowski u. a. [2007d], eine
kurze Erläuterung der Module und Ansätze des
Modells findet sich im Folgenden.
BLUEM.SIMU ist ein flächendetailliertes Langzeit-
simulationsmodell. Kanalisierte Flächen des Misch-
und Trennsystems werden auf Basis von Teileinzugs-
gebieten abgebildet, für welche die Abflussbildung
und -konzentration berechnet werden. Zur Abbil-
dung der Transport- und Speichervorgänge stehen
neben Modulen für Sammler verschiedene Modu-
le zur Abbildung der Sonderbauwerke (Verzweigun-
gen, Regenüberläufe, Regenrückhaltebecken) und
zur weitergehenden Mischwasserbehandlung (Bo-
denfilter, Siebe, Versickerungsbecken, Abwassertei-
che, hydrodynamische Abscheider, Brauchwasser-
nutzungsanlagen [Mehler, 2000]) zur Verfügung.
Darüber hinaus ist ein Modul für die Kläranlage im-
plementiert. Abbildung 4.1 zeigt die schematische
Systemstruktur und Verknüpfung der einzelnen Mo-
dule in BLUEM.SIMU .
Nachfolgend werden die einzelnen Module kurz
näher erläutert.
4.1.1 Kanalisierte Flächen
Die kanalisierten Flächen werden unter anderem
über eine Neigungsgruppe gemäß ATV [1999], den
Versiegelungsgrad, die Jahresverdunstungshöhe, die
Einwohnerzahl und einen Trockenwettergang para-
metrisiert.
Zur Berechnung der Abflussbildung werden
vom Gesamtniederschlag die Verdunstung sowie
Benetzungs- und Muldenverluste abgezogen. Es
kommt ein Verdunstungsgang nach Brandt [1979]
zum Einsatz, mit dem die eingegebene Jahresver-
dunstungshöhe belegt wird. Der Benetzungsverlust
wird konstant mit 0,5 mm festgelegt, während die
Muldenverluste abhängig von der Neigungsgruppe
des Teileinzugsgebietes zwischen 0,5 und 1,5 mm
schwanken. Der Trockenwettergang einer Fläche
setzt sich aus dem häuslichen und gewerblichen Ab-
wasser sowie einem Fremdwasseranteil zusammen.
Die angegebene Einwohnerzahl bestimmt die Menge
des häuslichen Abwassers. Schwankungen können
über die Angabe von Jahres- und/oder Tagesgängen
berücksichtigt werden.
Die Abflusskonzentration erfolgt über zwei par-
allele Speicherkaskaden mit jeweils drei Speichern,
ein für bebaute Flächen bewährter Ansatz [Euler,
1978; Wackermann, 1981]. Eine Kaskade steht für
die schnell entwässernden Flächenanteile, die zweite
berücksichtigt die langsam entwässernden Flächen-
anteile. Bei der Berechnung der Speicherkonstanten
gehen die Neigungsgruppe sowie die längste Fließ-
zeit ein, alternativ können diese auch eingegeben
werden. Die Aufteilung auf die schnelle und langsa-
me Kaskade wird über einen Aufteilungsfaktor be-
schrieben, der programmintern in Abhängigkeit von
der Größe des Teileinzugsgebietes bestimmt wird.
Die Entwässerung erfolgt entweder im Misch- oder
Trennverfahren.
BLUEM.SIMU berücksichtigt derzeit sechs Stoff-
gruppen zur Beschreibung der Verschmutzung
des Wassers. Diese sind die abfiltrierbaren Stoffe
(AFS), der biologische Sauerstoffbedarf in fünf
Tagen (BSB5), der chemischer Sauerstoffbedarf
(CSB), organisch gebundener Kohlenstoff (TOC),
Ammonium-Sticksoff (NH4-N) und Phosphat-
Phosphor (PO4-P).
Das Schmutzwasser (häuslicher und gewerblicher
Trockenwetterabfluss) wird mit Verschmutzungskon-
zentrationen für die sechs Stoffgruppen belegt. Hier-
bei werden Faktoren wie Gebietsart, Flächennut-
zung, Einwohnerdichte und Verkehrsaufkommen be-
rücksichtigt. Die Konzentrationen können darüber
hinaus Jahres-, Wochen- und Tagesgänge aufweisen.
Die Verschmutzung des Regenwassers wird über
Stoffpotentiale für die sechs Stoffgruppen abgebil-
det. Es wird ein jährliches Stoffpotential definiert,
dass vom Regen abgespült wird. Da dieses teilein-
zugsgebietsbezogen definiert wird ergeben sich flä-
chenspezifische Verschmutzungskonzentrationen.
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Abbildung 4.1: Modelltechnische Systemstruktur urbaner Gebiete in BLUEM.SIMU (F = kanalisierte Fläche, T =
Trenngebiet, S = Sammler, V = Verzweigung, R = Regenüberlauf, B = Regenrückhaltebecken,
K = Kläranlage). Aus Klawitter [2006].
Abfluss und Stoffkonzentrationen werden für je-
des urbane Teileinzugsgebiet zeitgerecht überlagert
und in den entsprechenden Kanalstrang eingetragen.
Hierbei wird für die Berechnung der Stoffkonzentra-
tionen eine vollständige Durchmischung angesetzt.
4.1.2 Sammler
Der Abflussprozess in den Kanalsträngen der
Siedlungsentwässerung wird mit einem Modul für
Sammler abgebildet. Zur Berechnung der Trans-
lation und Retention der Abflusswelle stehen drei
Verfahren zur Verfügung. Die einfachste Methode
ist eine reine Translation der Welle. Realistischer
ist die Abbildung der Wellenverformung mittels
eines an das hydrologische Verfahren von Kalinin-
Miljukow [Rosemann und Vedral, 1970] angelehntes
Näherungsverfahren. Die hierfür notwendigen
Parameter (charakteristische Länge, Retentions-
konstante) werden nach Euler [1983] automatisch
aus der Rohrgeometrie und Materialkenngrößen
bestimmt. Es stehen verschiedene vorgegebene
Rohrgeometrien zur Verfügung, weiterhin können
freie Geometrien definiert werden. Alternativ zum
Ansatz nach Kalinin-Miljukov kann auch eine nicht-
lineare Speicherkaskade nach Ostrowski [1992]
zum Einsatz kommen. Darüber hinaus ist eine
vereinfachte Berücksichtigung von Rückstaueffekten
implementiert. Hierbei wird unter Annahme eines
horizontalen Wasserspiegels (statischer Rückstau-
keil) das bis zur Höhe der Entlastungsschwelle in
den oberhalb liegenden Sammlern aktivierbare Volu-
men bestimmt und dem jeweiligen Beckenvolumen
(siehe Kapitel 4.1.3) hinzugeschlagen. Engel [1994],
Mehler [2000] und Ostrowski u. a. [2002] wiesen
nach, dass die mit diesem Näherungsverfahren
berechneten Entlastungsmengen mit Ergebnissen
hydrodynamischer Ansätze gut übereinstimmen.
An jedem Zulauf zu einem Kanalstrang (Sammler)
werden die Abflüsse und Stofffrachten der Zuläufe
aus Regen- und Trockenwetterabfluss sowie eventu-
eller Einzeleinleiter zeitgerecht überlagert. Über eine
vollständige Mischungsrechnung wird die resultie-
rende zeitlich veränderliche Konzentration des Ab-
flusses bestimmt. Innerhalb der Kanalstränge wer-
den keine Stoffreaktionen berücksichtigt, der Stoff-
transport erfolgt rein advektiv. Die Durchmischung
der unterschiedlichen Abflussanteile sowie die Re-
tentionsprozesse führen trotz der unberücksichtigten
Reaktionskinetik der Stoffe zu erheblichen zeitlichen
Gradienten in den Stoffkonzentrationen.
4.1.3 Aufteilungs- und Speicherbauwerke
Zu den Aufteilungsbauwerken zählen Verzweigun-
gen und Regenüberläufe. Sie teilen die zufließen-
de Welle auf, haben aber keine Speichervolumen.
Verzweigungen verteilen den Abfluss auf mehrere
Sammler. Regenüberläufe entlasten einen Teil des
Zuflusses in den Gewässerkörper.
Zur Berechnung der Aufteilung stehen die
Schwellwertmethode, die Eingabe einer Kennlinie
oder die automatische Kennlinienberechnung zur
Verfügung. Bei der Schwellwertmethode wird ab
einem definierten Abfluss Qkri t der zweite Ablauf
bzw. die Entlastung aktiviert. Für die Verwendung
der Option Kennlinie muss eine Wertetabelle für
den Zufluss und den ersten Ablauf bzw. die Drossel
des Regenüberlaufes angegeben werden. Alternativ
kann die Kennlinie bei einfachen geometrischen
Verhältnissen in Anlehnung an ATV [1994] au-
tomatisiert bestimmt werden. Der Drosselabfluss
wird hierbei nach Prandtl-Colebrook bestimmt. Die
Lösung der Volumenbilanz erfolgt iterativ oder mit
dem nichtlinearen Speicherbaustein nach Ostrowski
[1992]. Bezüglich der Stoffgruppen wird, wie
auch in den Sammlern, von einer vollständigen
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Durchmischung ausgegangen. Alle Zu- und Abflüsse
weisen daher eine identische Konzentration auf.
Zu den sogenannten Speicherbauwerken der
Siedlungsentwässerung zählen Durchlaufbecken,
Fangbecken, Regenrückhaltebecken im Haupt- und
Nebenschluss sowie Stauraumkanäle mit unten-
oder obenliegender Entlastung.
Für die Abflussberechnung der Speicherbauwer-
ke stehen das Schwellwertprinzip, die Eingabe von
Kennlinien sowie eine automatisierte Kennlinienbe-
rechung zur Verfügung. Bei der Verwendung des
Schwellwertprinzips wird der Abfluss über definierte
Grenzwerte in Drosselabfluss, Speicherung und Ent-
lastung aufgeteilt. Es wird eine Trennschärfe von 1
angesetzt, daher ist diese Berechnungsoption als ein-
faches Näherungsverfahren zu bezeichnen. Bei der
automatisierten Kennlinienberechnung wird, wie bei
den Aufteilungsbauwerken, aus geometrischen Da-
ten der Drosselabfluss nach Prandtl-Colebrook und
der Entlastungsabfluss mit der Überfallformel nach
Poleni bestimmt. Die Lösung der Volumenbilanz bei
der Verwendung von Kennlinien erfolgt analog zu
den Aufteilungsbauwerken iterativ oder mittels des
nichtlinearen Speicherbausteins [Ostrowski, 1992].
In den Speicherbauwerken wird eine Absetzwir-
kung der Stoffgruppen berücksichtigt. Hierzu ste-
hen vier Absetzwirkungsklassen (keine, schlecht,
mittel, gut) zur Verfügung. Vor Fang- und Durch-
laufbecken angeordnete Beckenüberläufe entlasten
mit der Zulaufkonzentration aus dem oberhalb lie-
genden Sammlerstrang. Ein Teil der zulaufenden
Schmutzfracht wird im Speicherbauwerk abgesetzt
(Schlammspeicher), für den restlichen Anteil wird
wieder eine vollständige Durchmischung angenom-
men. Hierbei ist für die vier Absetzklassen der ab-
filtrierbaren Stoffe ein Prozentsatz anzugeben. Für
die übrigen fünf Stoffgruppen wird eine prozentua-
le Bindung an die AFS angenommen. Der Schlamm-
speicher ist lediglich bei Becken im Hauptschluss be-
grenzt. Wird das definierte Volumen überschritten,
werden die Stoffkonzentrationen im Kläranlagena-
blauf erhöht. Das Leerlaufen der Speicherbauwerke
erfolgt zunächst mit der durchmischten Konzentrati-
on, bei 25 % Beckeninhalt wird der Schlammspei-
cher aufgelöst, die Stofffrachten werden mit dem
verbliebenen Beckenvolumen und dessen Konzentra-
tion vollständig durchmischt, was zu einem sprung-
haften Anstieg der Konzentrationen führt.
4.1.4 Weitergehende Mischwasserbehandlung
Die Maßnahmen der weitergehenden Mischwasser-
behandlung kommen verhältnismäßig selten zur An-
wendung. Im Rahmen dieser Arbeit sind sie von un-
tergeordneter Bedeutung. Bei Bedarf sei auf Ostrow-
ski u. a. [2007c] und Ostrowski u. a. [2007d] verwie-
sen.
4.1.5 Kläranlage
Die Kläranlage wird nicht detailliert abgebildet,
wie z. B. in Rauch und Harremoës [1996], Wensen
[2001] oder Krebs [2003] beschrieben oder von Er-
be u. a. [2002] umgesetzt. Die dynamischen Ansätze
erfordern umfangreiche Daten zum Kläranlagenbe-
trieb, die häufig nicht vorliegen und sind rechenzei-
tintensiv. Sowohl bezüglich der hydraulischen Belas-
tung als auch bezüglich der eingetragenen Stoffmen-
gen aus Kläranlagen sind im Rahmen einer integrier-
ten Modellierung die sich bei dynamischer Kläran-
lagensimulation ergebenden erhöhten Abflusswerte
und Stoffkonzentrationen von untergeordneter Be-
deutung. Bezüglich der hydraulischen Belastung do-
minieren bei Niederschlagsereignissen die Entlastun-
gen aus dem Kanalsystem den erhöhten Kläranlagen-
abfluss. Dies gilt auch für die eingetragenen Stoff-
mengen, insbesondere, da die aus Kläranlagen ein-
getragene CSB-Fracht überwiegend als inert betrach-
tet werden kann. Aus den genannten Gründen wird
im Rahmen der vorliegenden Arbeit eine vereinfach-
te Abbildung der Kläranlage gewählt, die auch von
Heusch u. a. [2010] für integrierte Modellierungs-
aufgaben als zielführend angesehen wird. Eine Op-
timierung des Kläranlagenbetriebs und die dadurch
mögliche erhöhte Beschickung der Anlage im Nieder-
schlagsfall zur Entlastung des Kanalnetzes ist damit
nicht möglich.
Die Aufenthaltszeit des Wassers in der Kläranlage




=QZ − VKLAkKLA [m
3/s] (4.1)
Der Abfluss der Kläranlage wird somit abhängig vom
Zufluss aus der Kanalisation und der Speicherkon-
stante kKLA beschrieben.
Für die betrachteten Stoffgruppen können zur Ab-
bildung der Reinigungsleistung der Kläranlage fes-
te Ablaufkonzentrationen definiert werden. Die Ab-
bildung der reduzierten Reinigungsleistung bei er-
höhtem Mischwasserzufluss kann über Erhöhungs-
faktoren berücksichtigt werden. Abhängig vom Ver-
hältnis zwischen Regenwasser- und Trockenwetter-
zufluss zur Kläranlage werden die für den Trocken-
wetterzufluss definierten Ablaufkonzentrationen im
Regenfall erhöht. Entsprechend der hydraulischen
Retention werden auch die Stoffkonzentrationen ver-
zögert am Kläranlagenablauf erhöht.
Die beschriebenen Ansätze bezüglich der hydrauli-
schen und stofflichen Modellierung ermöglichen die
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Berücksichtigung der maßgeblichen Effekte (Erhö-
hung von Abfluss und Stoffkonzentrationen) bei ei-
ner wesentlich geringeren Rechenzeit als im Rahmen
einer detaillierten Kläranlagensimulation.
4.2 Rurale Gebiete (BLUEM.SIMR)
BLUEM.SIMR ist aus dem Niederschlags-Abfluss-
Modell TALSIM [ihwb, 2000; Müller und Kraft,
2001] hervorgegangen. Aufgrund vielfältiger Ände-
rungen, Verbesserungen und Weiterentwicklungen
unterscheiden sich die beiden Modelle aber we-
sentlich stärker als BLUEM.SIMU von SMUSI. Eine
aktuelle Dokumentation findet sich in Bach u. a.
[2009] und ihwb [2010].
BLUEM.SIMR ist ein physikalisch basiertes, konzep-
tionelles Niederschlags-Abfluss-Modell zur Langzeit-
simulation ruraler Gebiete. Das Modell umfasst Mo-




• Einleitungen und Verbrauchern sowie
• Verzweigungen.
Abbildung 4.2 zeigt die schematische System-
struktur und Verknüpfung der einzelnen Module in
BLUEM.SIMR.
Im Folgenden wird die topographische Analyse ei-
nes ruralen Einzugsgebietes zur Ableitung der Sys-
temstruktur erläutert. Danach werden die Modu-
le für Speicherbauwerke, Einleiter, Verbraucher und
Verzweigungen kurz beschrieben. Die Berechnungs-
ansätze zur Abflussbildung und -transformation und
die vorgenommen Verbesserungen und Erweiterun-
gen werden in Kapitel 4.2.4 näher beschrieben, die
Erweiterung zur Bestimmung von diffusen Stoffein-
trägen erfolgt in Kapitel 4.3. Auf die Berechnung der
Transformations- und Retentionsprozesse im Gewäs-
serkörper sowie der dort im Rahmen der Gütemodel-
lierung implementierten stofflichen Prozesse wird im
Kapitel 4.4 gesondert eingegangen.
4.2.1 Topographische Analyse
Die topographische Analyse eines Einzugsgebietes
dient der Überführung der natürlichen Gegebenhei-
ten in die Systemstruktur des Modells. Die Analyse
erfordert die Bestimmung der Fließwege im Einzugs-
gebiet und des Verlaufs der Gewässerkörper. Dar-
über hinaus erfolgt die Unterteilung des Gesamtein-
zugsgebietes in mehrere Teileinzugsgebiete. Bei der
Aufteilung in Teileinzugsgebiete sind Änderungen
in Geometrie des Fließgewässers, wichtige Struktu-
ren im Einzugsgebiet (z. B. Speicherbauwerke oder
Einleitungen/ Verbraucher) sowie für die Fragestel-
lung wichtige Punkte im Einzugsgebiet von Bedeu-
tung. Zur Berücksichtigung der unterschiedlichen
Landnutzungs- und Bodenverhältnisse sowie des Ge-
fälles kann ein Teileinzugsgebiet noch weiter in be-
liebig viele Elementarflächen unterteilt werden. Da-
bei handelt es sich um sogenannte hydrologisch ähn-
liche Flächen. Die möglichen Kombinationsmöglich-
keiten aus Landnutzung, Bodentyp und Gefälle sind
modelltechnisch unbegrenzt, sodass der gewünsch-
te Detaillierungsgrad der Abbildung der realen Welt
beliebig gewählt werden kann.
4.2.2 Speicherbauwerke
Zu den Speicherbauwerken zählen Hochwasserrück-
haltebecken oder Talsperren (mit oder ohne Wasser-
kraftnutzung). Zur modelltechnischen Abbildung der
Speicherbauwerke können beliebige funktionale Zu-
sammenhänge zwischen Speicherinhalt, Zulauf, Ab-
gaben und anderen Systemzuständen definiert wer-
den. Bei der Definition der Funktionen kann auch auf
die Systemzustände beliebiger anderer Elemente des
Modells zurückgegriffen werden. Es lassen sich da-
mit auch Verbundsteuerungen von Speichersystemen
modelltechnisch abbilden [Lohr, 2001].
Die zur Beschreibung der Betriebsregeln benutz-
ten funktionalen Beziehungen werden in Form von
Stützstellen definiert, aus deren Verbindung sich
der Kurvenverlauf ergibt. Die Lösung erfolgt mit ei-
nem nichtlinearen Speicherbaustein [Ostrowski u. a.,
1999; Bach u. a., 2010].
4.2.3 Einleiter, Verbraucher, Verzweigungen
Über Einleitungen können nichtmodellierte, also ge-
messene oder extern generierte Belastungen in das
System integriert werden. Es können hierbei exter-
ne Zeitreihen importiert werden oder der Verlauf
kann über einen Mittelwert und dessen Überlage-
rung mit Monats-, Wochen- und/oder Tagesgängen
zusammengesetzt werden.
Das Modul für Verbraucher dient zur Berücksich-
tigung von Wasserverbrauchern, wie z. B. Wasser-
werke oder industrielle Anlagen. Neben dem Entzug
von Wasser kann das Modul das verwendete Wasser
auch mit einer Zeitverzögerung wieder an das Ge-
wässer abgeben. Ebenso wie bei den Einleitungen
kann der Verbrauch über externe Zeitreihen oder sich
wiederholenden Ganglinien abgebildet werden.
Aufteilungen des Gewässerverlauf in mehrere














Abbildung 4.2: Modelltechnische Systemstruktur ruraler Gebiete in BLUEM.SIMR (T = Teileinzugsgebiet, G =
Gewässerabschnitt, E = Einleitung, V = Verzweigung, S = Speicherbauwerk).
rücksichtigt werden. Die Berechnung erfolgt iden-
tisch zu den in Kapitel 4.1.3 beschriebenen Verzwei-
gungen im Kanalnetz. Darüber hinaus bietet das Mo-
dul für rurale Gebiete noch eine prozentuale Auftei-
lung der Abflüsse als Option.
4.2.4 Rurale Flächen (Abfluss)
Die Simulation ruraler Flächen erfolgt in drei Schrit-
ten. Aus den klimatologischen Randbedingungen
wird die Belastungsbildung bestimmt. Danach fol-
gen die Belastungsaufteilung sowie die Abflusskon-
zentration.
Wie bereits beschrieben, wird das Gesamteinzugs-
gebiet in mehrere Teileinzugsgebiete unterteilt. Die
unterschiedlichen Landnutzungen, Bodenarten und
das unterschiedliche Gefälle innerhalb eines Teilein-
zugsgebietes wird mit hydrologisch ähnlichen Flä-
chen (Hydrotopflächen), den sogenannten Elemen-
tarflächen (EFL) abgebildet. Abbildung 4.3 zeigt die
Unterteilung eines Teileinzugsgebietes in Elementar-
flächen. Diese stellen die kleinste modelltechnische
Einheit dar und repräsentieren eine einmalige Kom-
bination aus einer Landnutzungsart, einem Boden-
typ und eine Gefälle. Die Lage der Elementarflächen
innerhalb eines Teileinzugsgebietes wird dabei nicht
mehr unterschieden, sodass die Abflussvolumina al-
ler Elementarflächen am Ende des Teileinzugsgebie-
tes angesetzt werden. Die Berechnung der zeitli-
chen Verzögerung (Abflusskonzentration) erfolgt so-
mit für alle Elementarflächen eines Teileinzugsge-
bietes gemeinsam, während die Prozesse der Belas-
tungsbildung und Belastungsaufteilung auf Elemen-
tarflächenbasis erfolgen.
Für die Berechnung der Belastungsaufteilung und
Abflussbildung stehen das Abflussbeiwertverfahren,
das SCS-Verfahren [SCS, 1972] und eine detaillierte
Bodenfeuchtsimulation zur Verfügung. Darüber hin-
aus wurde im Rahmen der Arbeit die Option imple-
mentiert, für jedes Teileinzugsgebiet eine konstante
Abflussspende anzugeben. Aufgrund der großen Be-
Abbildung 4.3: Aufteilung eines Teileinzugsgebiets
in Elementarflächen und Zuordnung
von Bodentyp und Landnutzung.
Aus ihwb [2010].
deutung einer realistischen Berechnung der Abfluss-
volumina und deren Aufteilung auf die unterschiedli-
chen Transportarten (Oberflächenabfluss, Zwischen-
abfluss und Basisabfluss) wird im Rahmen dieser Ar-
beit nachfolgend detailliert die Bodenfeuchtesimula-
tion beschrieben. Die Belastungsbildung erfolgt für
alle drei Verfahren der Belastungsaufteilung und Ab-
flussbildung identisch.
4.2.4.1 Belastungsbildung
Die wichtigste Eingangsgröße in der Niederschlags-
Abfluss-Modellierung ist der Niederschlag. Der Nie-
derschlag wird dem Modell über externe Zeitreihen
zur Verfügung gestellt. Hierbei können zur Berück-
sichtigung der räumlichen Variabilität jedem Teilein-
zugsgebiet unterschiedliche Zeitreihen zugewiesen
werden.
Ebenso kann pro Teileinzugsgebiet eine Tempera-
turzeitreihe definiert werden. Alternativ kann auch
eine konstante Temperatur angegeben werden. Die
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Temperatur dient zur Unterscheidung, ob der Nie-
derschlag als Regen oder Schnee auftritt. Bei Tem-
peraturen unter einer festgelegten Grenztempera-
tur (Standard: 0 °C) wird der Niederschlag als
Schneefall angenommen. Der Prozess der Schneeak-
kumulation sowie die potentielle Schmelzrate wer-
den mit dem erweiterten Temperaturindexverfah-
ren nach Knauf berechnet [Knauf, 1976, 1980].
Die Schneesetzung und -schmelze wird mit dem
Schmelzsetzungsverfahren nach Bertle [1966] abge-
bildet.
Eine weitere wichtige klimatologische Größe ist
die potentielle Verdunstung. Es kann entweder ei-
ne Zeitreihe mit Tagesschrittweite oder eine Jahres-
verdunstungssumme angegeben werden. Bei Angabe
einer Jahresverdunstungssumme wird diese gemäß
Brandt [1979] in Tageswerte aufgeteilt. Darüber hin-
aus werden die Tageswerte der potentiellen Verduns-
tung noch mit einem Tagesgang auf stündliche Werte
umgerechnet.
Um im späteren Verlauf der Berechnung eine
Anpassung der potentiellen Verdunstung an die
verschiedenen Landnutzungsarten der Elementarflä-
chen zu ermöglichen und somit die räumliche Ver-
teilung der Verdunstung innerhalb eines Teileinzugs-
gebietes zu berücksichtigen, wird die Verdunstung
als Grasreferenzverdunstung ET0 nach Allen u. a.
[1994] angegeben. Hierbei handelt es ich um die
Verdunstung einer ausreichend mit Wasser versorg-
ten Grasfläche von 12 cm Höhe.
Die für das Teileinzugsgebiet angegebene Grasre-
ferenzverdunstung ET0 kann mit monatlichen, land-
nutzungsabhängigen Haude-Faktoren [Haude, 1958;
DVWK, 1996] oder dem Verfahren nach Belmans
[Belmans u. a., 1983] in die der jeweiligen Landnut-
zung entsprechende potentielle Verdunstung umge-
rechnet werden. Alternativ ist auch die Verwendung
der Grasreferenzverdunstung möglich.
Werte für Haudefaktoren finden sich in Dom-
mermuth und Trampf [1990, 1991, 1992], Löpmei-
er [1994], DVWK [1996], Lempert [2000], Häckel
[2008], die Anpassung erfolgt nach Gleichung 4.2.
ETpot = ET0 · fHAUDE, BewuchsfHAUDE, Gras (4.2)
Beim Verfahren nach Belmans u. a. [1983] erfolgt
die Anpassung über den Blattflächenindex (BFI) des
Bewuchses nach Gleichung 4.3.
ETpot = ET0 · e−0.6·BFI (4.3)
Abbildung 4.4: Definition des Blattflächenindex und
des Bedeckungsgrades. Aus Ostrow-
ski u. a. [2009].
4.2.4.2 Landnutzung und Interzeption
Die Landnutzung wird maßgeblich von der auf der
Elementarfläche wachsenden Vegetation charakteri-
siert. Wesentliche Kenngrößen der Landnutzung sind
der Bedeckungsgrad (BG) und der Blattflächenindex
(BFI), die bei der Berechnung der Interzeption ei-
ne maßgebliche Rolle spielen. Ein weiterer wichtiger
Kennwert der Vegetation ist die Durchwurzelungstie-
fe, die bei der Berechnung der Transpiration (vgl. Ka-
pitel 4.2.4.3) von Bedeutung ist.
Sowohl der Bedeckungsgrad als auch der Blattflä-
chenindex können mit einem Jahresgang als Multi-
plikator belegt werden, um saisonale Änderungen
des Bewuchses zu berücksichtigen. Auf diesem We-
ge können beispielsweise die jahreszeitlichen Verän-
derungen eines Laubwaldes oder das Getreidewachs-
tum von der Aussaat bis zur Ernte auf landwirtschaft-
lichen Flächen realistisch berücksichtigt werden.
Abbildung 4.4 zeigt die in BLUEM.SIMR gülti-
ge Definition des Blattflächenindex und des Bede-
ckungsgrades. Werte für verschiedene Vegetations-
arten finden sich in Scurlock u. a. [2001], Bremi-
cker [2000], Breuer und Frede [2003] und Bremi-
cker u. a. [2005].
Da für jede Elementarfläche nur eine Landnutzung
und damit Vegetation angegeben werden kann, er-
laubt der Bedeckungsgrad die Berücksichtigung von
Verhältnissen, bei denen die Vegetation nicht die ge-
samte Elementarfläche bedeckt (vgl. Abbildung 4.4).
Die maßgeblich vom Bedeckungsgrad und dem
Blattflächenindex abhängige Interzeption beschreibt
die Speicherung von Niederschlagswasser auf der
Oberfläche des Bewuchses. Die erwähnte Berück-
sichtigung des Aggregatzustandes des Niederschla-
ges wird bei der Berechnung der Interzeption nicht
durchgeführt. Die Bestimmung der maximalen In-
terzeptionskapazität (I Zmax) erfolgt nach dem em-
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pirischen Ansatz von von Hoyningen-Huene [1983].
Obwohl Gleichung 4.4 von von Hoyningen-Huene
[1983] nur für landwirtschaftliche Bestände entwi-
ckelt wurde, wird sie in BLUEM.SIMR auch für alle
andere Vegetationsarten verwendet.
I Zmax = 0,935+ 0,498 · BF I − 0,00575 · BF I2[mm]
(4.4)
Die Interzeption und deren erneute Verdunstung
werden über einen Speicheransatz abgebildet. Der
Interzeptionsspeicher (IZ) wird durch den auf den
Bewuchs fallenden Niederschlag Nv eg aufgefüllt (so-
weit dieser nicht abtropft (Nab)) und durch die Inter-
zeptionsverdunstung EI Z entleert (Gleichung 4.5).
dI Zakt
dt
= Nv eg − Nab − EI Z (4.5)
Der auf die Elementarfläche auftreffende Nieder-
schlag wird in Abhängigkeit vom Bedeckungsgrad
in einen durchfallenden Niederschlag Ndu und den
auf die Vegetation fallenden Niederschlag Nv eg auf-
geteilt. Die Differenz zwischen dem Vegetationsnie-
derschlag und dem abtropfenden Niederschlag wird
als lineare Funktion des freien Interzeptionsspei-
chers beschrieben. Der Parameter kI Z dient zur
Beschreibung der Auffüllrate des Interzeptionsspei-
chers [1/h].
Nv eg − Nab = kI Z · (IZmax − IZakt) (4.6)
Durch Einsetzen von Gleichung 4.6 in die Spei-
chergleichung des Interzeptionsspeichers 4.5 ergibt




= kI Z · (I Zmax − I Zakt)− EI Z (4.7)
Die Verdunstungsrate aus dem Interzeptionsspei-
cher EI Z wird bei vollständiger Bedeckung mit der
potentiellen Rate angenommen (ETpot). Die ermit-
telte Interzeptionsverdunstung wird von der potenti-
ellen Verdunstung abgezogen, so dass für die weite-
ren Prozesse der Transpiration und Evaporation (sie-
he Kapitel 4.2.4.3) nur diese reduzierte potentielle
Verdunstung zur Verfügung steht.
4.2.4.3 Bodenfeuchtesimulation
Kern der Abflussbildungsroutine ist die detaillier-
te nichtlineare Bodenfeuchtsimulation auf Basis von
Ostrowski [1991a,b, 1992]. Als Boden wird der Na-
turkörper bezeichnet, der durch bodenbildende Pro-
zesse (Verwitterung und Mineralbildung, Zersetzung
und Humifizierung, Gefügebildung und verschiede-
nen Stoffumlagerungen) aus einem Gestein entsteht
[Scheffer und Schachtschabel, 2002]. Bodenhorizon-
te oder -schichten sind Lagen mit unterschiedlichen
Eigenschaften, die entweder durch Bodenentwick-
lung oder Sedimentation entstanden sind [Scheffer
und Schachtschabel, 2002]. In BLUEM.SIMR werden
beide Genesearten als Bodenschicht bezeichnet. Als
Bodentyp wird die Zusammenfasssung von Böden
mit gleichen Merkmalen bezeichnet.
Jeder Elementarfläche wird ein Bodentyp zuge-
wiesen. Dieser Bodentyp kann aus maximal sechs
Schichten aufgebaut sein. Jeder Schicht wird eine
sogenannte Bodenart zugewiesen, die den von Schef-
fer und Schachtschabel [2002] definierten Boden-
horizonten oder - schichten entspricht. Die wichti-
gen Eigenschaften der Bodenarten können über ver-
schiedene Kennwerte definiert werden. Hierzu zäh-
len (vgl. Sponagel [2005] soweit nicht anders ange-
geben):
Trockenrohdichte (ρt): Bei 105 °C getrocknete Mas-
se einer Bodenprobe in natürlicher Lagerung
(meist als Stechzylinderprobe entnommen), be-
zogen auf ihr Volumen. Wird in g/cm3 oder
kg/dm3 angegeben.
Effektive Lagerungsdichte (Ld): Abgeleitet aus der
Trockenrohdichte und einem Summanden, der
sich aus dem Tonanteil in Masse-% der Boden-
probe zusammensetzt.
Ld = ρt + 0,009 · Ton(%) (4.8)
Luftkapazität (LK): Porenraum, der bei Feldkapazi-
tät (pF < 1,8) mit Luft erfüllt ist. Sie stellt
ein Maß für die Versorgung der Pflanzenwur-
zeln mit Sauerstoff dar. Die Größe der Poren
entscheidet darüber, ob und wie oft diese mit
Luft und/oder Wasser gefüllt sind.
Feldkapazität (FK): Die Feldkapazität ist die Menge
des Bodenwassers als Volumenanteil in % oder
in mm Wassersäule, die in Poren mit Äquiva-
lentdurchmesser ≤ 50 µm oder bei einer defi-
nierten Saugspannung von pF ≥ 1,8 gebunden
ist.
FK= nFK+ Totwasser (4.9)
Der Begriff stammt aus der Bewässerungstech-
nik und ist ein Maß für die Wassermenge, die
ein Boden gegen die Schwerkraft zu halten ver-
mag. Hierbei wird unter Freilandbedingungen
ein hydraulischer Gleichgewichtszustand ange-
nommen. Da die Wasserspannung in gewachse-
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nen Böden stark schwankt und u. a. vom aktu-
ellen Wettergeschehen und von der Lage der
Grundwasseroberfläche abhängt, wird für die
praktische Anwendung ein Mittelwert von 60
hPA (pF 1,8) zugrunde gelegt. Dies ist die Gren-
ze zwischen dem schnell beweglichen Sicker-
wasser und dem träge fließenden restlichem Bo-
denwasser.
Feldkapazität, nutzbar (nFK): Die nutzbare Feldka-
pazität ist die Menge des Bodenwassers in
Volumen-% oder mm Wassersäule, die in Poren
mit Äquivalentdurchmesser zwischen 50 µm
und 0,2 µm oder bei einer definierten Saug-
spannung zwischen pF 1,8 und 4,2 gebunden
ist. Sie berechnet sich aus der Differenz zwi-
schen Feldkapazität und permanentem Welke-
punkt.
nFK= FK−WP (4.10)
Permanenter Welkepunkt (WP): Das bei Feldkapazi-
tät im Boden enthaltene Wasser ist nicht voll-
ständig für die Pflanze nutzbar. Die aus pflan-
zenökologischen Untersuchungen resultierende
Grenze des Wassergehaltes, ab der es den Pflan-
zenwurzeln in der Regel nicht mehr möglich
ist, Bodenwasser aufzunehmen und bei dem
die Pflanzen zu welken beginnen, wird als per-
manenter Welkepunkt bezeichnet und für alle
Kulturpflanzen konventionell bei einem Matrix-
potential von 1,5 MPa (pF 4,2) festgelegt. Das
nicht mehr pflanzenverfügbare Wasser wird als
Totwasseranteil bezeichnet, das mit dem An-
teil der Tonfraktion des Bodens korreliert. Der
vom Wassergehalt bei Feldkapazität abzuzie-
hende Totwasseranteil eines Bodens definiert
die pflanzenverfügbare Wassermenge, also die
nutzbare Feldkapazität.
WP= FK− nFK (4.11)
Gesamtporenvolumen (GPV): Das Gesamtporen-
volumen beschreibt den Anteil der mit Luft
bzw. Gas und/oder Wasser bzw. Bodenlö-
sung gefüllten Poren (Bodenhohlräume) des
Bodenkörpers.
GPV= LK+ FK (4.12)
Wasserleitfähigkeit (k f ): Die Durchflussmenge im
Boden hängt von der Wasserleitfähigkeit der
Bodenmatrix ab. Mit dem k f -Wert werden
alle Einflüsse erfasst, die der Boden auf die
Bewegung des Wassers ausübt.
Kapillaraufstieg (Kap): Bezeichnet den Aufstieg von
Wasser aus dem Grundwasser. Die kapillare
Steighöhe ist von Bodenart, Lagerungsdich-
te und Sättigungsgrad des Bodens abhängig
und entspricht der Distanz, die das Grund-
oder Stauwasser bei gegebener Wasserspan-
nung im Boden gegen die Schwerkraft über-
winden kann. Die kapillare Aufstiegsrate ist
die Wassermenge je Zeiteinheit, die aus dem
Grund- oder Stauwasser durch Kapillarkräfte
entgegen der Schwerkraft in den Wurzelraum
nachgeliefert wird, meist bezogen auf eine ge-
wählte Höhe in dm unter Geländeoberfläche.
Der Wert wird nach van Genuchten [1980] aus
den mittleren pF-Kurven und den kf-Werten bei
mittlerer Trockenrohdichte der entsprechenden
Bodenart für stationäre Strömung abgeleitet.
Ihnen liegt ferner die Annahme einer Saugspan-
nung an der Untergrenze des effektiven Wurzel-
raumes zugrunde, die sich bei 70 % der nutzba-
ren Feldkapazität einstellt. Hystereseeffekte, die
räumliche Variabilität der hydraulischen Para-
meter und örtliche Änderungen des Grundwas-
serflurabstandes durch das natürliche Relief, die
den kapillaren Aufstieg entscheidend beeinflus-
sen, wurden nicht berücksichtigt.
BLUEM.SIMR berücksichtigt für jede Bodenart die
Kenngrößen Welkepunkt, Feldkapazität, Gesamtpo-
renvolumen, k f -Wert, maximale Infiltrationsrate und
maximale Kapillaraufstiegsrate. Möglichkeiten zur
Berücksichtigung der Auswirkungen der übrigen Pa-
rameter auf diese Modellkenngrößen werden in Ka-
pitel 4.5.2 beschrieben. Zur Begrenzung der Berech-
nungszeit wird jeder Bodentyp modellintern in ei-
ne Infiltrationsschicht, eine Durchwurzelungsschicht
und eine Transportschicht unterteilt (vgl. Abbildung
4.5). Die Bodenprofilinformationen und die Modell-
kenngrößen werden für die drei Berechnungsschich-
ten tiefengewichtet gemittelt.
Die Infiltrationsschicht beschreibt die Infiltrations-
vorgänge im obersten Bodenhorizont und wird auf-
grund der großen Bedeutung als eigene Schicht ab-
gebildet. Die Tiefe der Infiltrationsschicht wird stan-
dardmäßig mit 20 cm angenommen. Die in der
Landnutzung definierte Wurzeltiefe ergibt die un-
tere Grenze der Durchwurzelungsschicht, sie ist von
Landnutzung und Bodenart abhängig. An die Durch-
wurzelungsschicht schließt sich die Transportschicht
an, deren Dicke sich aus der Differenz zwischen Ge-
samttiefe des definierten Bodentypes und der Durch-
wurzelungsschicht ergibt.
In jeder Berechnungsschicht werden dann prin-
zipiell die im Nachfolgenden näher beschriebenen
Bodenfeuchteprozesse Infiltration, Perkolation, In-
terflow, Evaporation, Transpiration und Kapillarauf-
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Abbildung 4.5: Zusammenfassung der Bodentypen
auf ein Drei-Schicht-Modell. Aus ihwb
[2010].
stieg je Zeitschritt berechnet (Gleichung 4.13). Die
einzelnen Schichten werden als Speicher betrachtet,
die Bodenfeuchteprozesse als nichtlineare Funktio-
nen des Speicherinhaltes (θ(t)) beschrieben. Diese
basieren auf überarbeiteten und weiterentwickelten
konzeptionellen, aber physikalisch begründeten An-




= Infil(t)− Perk(t)− Int(t)− Evapakt(t)
−Transpakt(t) + Kap(t)
(4.13)
Nicht alle Prozesse kommen in allen drei Boden-
schichten zur Anwendung. Abbildung 4.6 zeigt eine
Übersicht über das Drei-Schicht-Konzept und die in
den unterschiedlichen Schichten aktivierten Prozes-
se.
4.2.4.3.1 Infiltration
Vom Gesamtniederschlag erreichen die Bodeno-
berfläche nach Abzug der Interzeption die Antei-
le des durchfallenden Niederschlages und des ab-
tropfenden Niederschlages (vgl. Kapitel 4.2.4.2). Der
Prozess der Infiltration (Inf) in den obersten Boden-
horizont (Infiltrationsschicht) wird in Anlehnung an
Holtan [1961] abgebildet. Holtan [1961] beschrieb
die Infiltrationsleistung in Abhängigkeit der Boden-
feuchte in der obersten Bodenschicht. Die Infiltra-
tion wird mit einer Verringerung der verfügbaren
Speicherkapazität in der obersten Bodenschicht re-
duziert. In allgemeiner Form kann der Ansatz nach
Holtan [1961] mit Gleichung 4.14 beschrieben wer-
den. Hierin ist f die aktuelle Infiltrationskapazität,
fc die Endinfiltrationsrate, S die maximale Speicher-
kapazität der Bodenschicht und F die aktuelle Spei-
cherfüllung. a und n sind empirische Faktoren, die
von der Bodenart und der Landnutzung abhängig
sind [Skaggs u. a., 1969].
f = a · (S− F)n+ fc (4.14)
Der ursprüngliche Ansatz nach Holtan [1961]
(Gleichung 4.15) wird in BLUEM.SIMR modifiziert zu
Gleichung 4.17.
Inf(θ(t)) = av · (GPV− θ(t))1,4 + k f
θ(t) = Bodenfeuchte
av = Bewuchsparameter (0,1 - 1,0)
(4.15)
Hierdurch wird berücksichtigt, dass bei einem sehr
trockenen Boden die im Boden vorhandene Luft bei
Niederschlag nicht entweichen kann und die ma-
ximale Infiltrationsrate dadurch limitiert wird. Sie
steigt dann nicht weiter exponentiell an. Den Un-
terschied zwischen den beiden Ansätzen zeigt Abbil-
dung 4.7. Es ist zu beachten, dass die Funktion die
potentiell mögliche Infiltration beschreibt, die tat-
sächliche Infiltration wird durch den durchfallenden
und abtropfenden Niederschlag beschränkt. Wasser,
das nicht infiltrieren kann, wird zu Oberflächenab-
fluss.
4.2.4.3.2 Perkolation
Die Perkolation (Perk) beschreibt den verti-
kalen Wassertransport durch den Boden. Die in
BLUEM.SIMR implementierte Gleichung 4.18 erlaubt
in Anlehnung an die Ansätze von Irmay [1954],
Campbell [1974], Bear [1988] und Ostrowski
[1992] eine nichtlineare Beschreibung des Perko-
lationsvorgangs zwischen den Bodenkennwerten
Welkepunkt und Gesamtporenvolumen des Boden-
feuchtespektrums. Die Perkolation aus der letzten
Schicht läuft in den Grundwasserspeicher (vgl.
Kapitel 4.2.4.4).
4.2.4.3.3 Zwischenabfluss
Der Zwischenabfluss (Int) beschreibt im Gegen-
satz zur Perkolation die laterale Bewegung des Was-
sers im Boden. Der Zwischenabfluss ist die Was-
sermenge, die nicht über das Grundwasser sondern
oberflächennah innerhalb weniger Tage ein Gewäs-
ser erreicht und z.B. das mehrtägige Ansteigen der
Wasserstände im Fließgewässer nach stärkeren Nie-
derschlägen bewirkt.
In Anlehnung an die Perkolationsfunktion wird
der Zwischenabfluss gemäß Gleichung 4.19 ermit-
telt. Eine unterschiedliche hydraulische Leitfähig-
keit für vertikale und laterale Prozesse wird derzeit
nicht berücksichtigt. Über den Faktor fInt ist die Er-
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Abbildung 4.6: Übersicht Bodenfeuchtesimulation.
Abbildung 4.7: Unterschied zwischen Ansatz nach Holtan [1961] und Implementation in BLUEM.SIMR. Aus
ihwb [2010].
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zeugung von Zwischenabfluss maßgeblich von der
Gefälleneigung abhängig. Da jede Elementarfläche
einen eigenen Gefällewert aufweist, werden topo-
graphische Unterschiede innerhalb eines Teileinzugs-
gebietes erfasst. Neben einem steilen Gefälle kann
auch eine undurchlässige Bodenschicht zu einer Er-
höhung des Zwischenabflusses führen. In diesem Fall
kommt es zu einer Aufsättigung der Bodenfeuchte,
was durch den von der Bodenfeuchte abhängigen
Funktionsverlauf von Gleichung 4.19 zu einer Er-
höhung des Zwischenabflusses führt. Derzeit wird in
BLUEM.SIMR nur in der obersten Bodenschicht Zwi-
schenabfluss erzeugt.
4.2.4.3.4 Evaporation und Transpiration
Die Gesamtverdunstung (Evapotranspiration ET)
einer Elementarfläche unterteilt sich in die Evapora-
tion EB und die Transpiration ET . Bei der Evapora-
tion handelt es sich um die Bodenverdunstung, die
Transpiration beschreibt die Verdunstung der Pflan-
zen. Zur Evaporation zählt auch die Schneeverduns-
tung, welche allerdings nicht berücksichtigt wird.
Die Evapotranspiration setzt sich also in BLUEM.SIMR
aus den folgenden Termen zusammen:
ET = EI Z + EB + ET (4.16)
Die Berechnung der Interzeptionsverdunstung EI Z
wurde bereits in Kapitel 4.2.4.2 ausführlich beschrie-
ben. Im Rahmen der Bodenfeuchtesimulation muss
die nach Abzug der Interzeptionsverdunstung ver-
bleibende potentielle Verdunstung auf die Prozesse
der Bodenverdunstung EB und der Transpiration ET
aufgeteilt werden. Es wird zuerst die Evaporation
berechnet. Wenn dann die potentielle Verdunstung
noch nicht ausgeschöpft wurde, steht der Rest der
potentiellen Verdunstung für den Transpirationspro-
zess zur Verfügung.
Die Berechnungsansätze sind für die Evaporation
und die Transpiration identisch. Lediglich die Skalie-
rungsfaktoren für die Evaporation (ETpot−EI Z) (vgl.
Gleichung 4.21) und für die Transpiration (ETpot −
EI Z − EB) (vgl. Gleichung 4.22) unterscheiden sich.
Die Evaporation erfolgt nur aus der ersten Boden-
schicht, die Transpiration nur aus der zweiten Bo-
denschicht (Durchwurzelungsschicht).
4.2.4.3.5 Kapillaraufstieg
Der Prozess des kapillaren Aufstiegs (Kap) ist in
Bereichen mit hohen Grundwasserständen von Be-
deutung. Hierbei handelt es sich um die Ausbildung
eines Kapillarsaumes von den gesättigten Bodenbe-
reichen nach oben. Erreicht dieser Kapillarsaum die
Durchwurzelungszone, kann Wasser durch Transpi-
ration verdunstet werden. Die Berechnung des Kapil-
laraufstiegsprozesses kann wahlweise aktiviert oder
deaktiviert werden. Wird der Prozess berücksichtigt,
erfolgt die Berechnung nach Gleichung 4.23.
4.2.4.3.6 Prozessfunktionen der Bodenfeuchte
Aufgrund der immensen Wichtigkeit des Wasser-
transportes für den Stofftransport wurde die Boden-
feuchtsimulation in BLUEM.SIMR einem umfangrei-
chen Review unterzogen. Hierfür war eine komplette
Überarbeitung der Ausgabemöglichkeiten erforder-
lich. Die bisher mögliche Ausgabe der Abflussanteile
auf Teileinzugsgebietsebene lies keine Kontrolle der
Bodenfeuchteprozesse zu. Es wurde daher eine ele-
mentarflächenscharfe Ausgabe aller Niederschlags-
Abfluss-Prozesse in BLUEM.SIMR implementiert. Zur
Begrenzung des großen Speicherbedarfs bei der Aus-
gabe der Daten für alle Elementarflächen kann in
der Eingabedatei der Elementarflächen die detaillier-
te Ausgabe für jede Elementarfläche an- oder ausge-
schaltet werden. Bei aktivierter Ausgabe werden für
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Im Rahmen der vorliegenden Arbeit wurde die Bo-
denfeuchtesimulation umfangreich überarbeitet. Ins-
besondere wurden die Start- und Endgrenzen der
Funktionen, deren Verläufe sowie die verwendeten
Exponenten auf Basis von Literaturangaben und bis-
herigen Modellierungserfahrungen am ihwb abgeän-
dert.
Physikalisch begründete Grenzen für den jewei-
ligen Funktionsbeginn fB und das Funktionsende
fE , den Funktionsverlauf und die Exponenten wur-
den aus van Genuchten [1980], Ostrowski [1982],
Ostrowski u. a. [1984], Ostrowski [1982], Ostrow-
ski [1991b] , Ostrowski [1996], ad-hoc-AG Boden
[1999a], ad-hoc-AG Boden [1999b], Scheffer und
Schachtschabel [2002], Sponagel [2005] Kirkham
[2005] und Bormann [2007] bestimmt und imple-
mentiert.
Abbildung 4.8 gibt einen Überblick über den Be-
ginn, Verlauf und das Ende der implementierten Bo-
denfeuchtfunktionen. Tabelle 4.1 fasst die zugehöri-
gen Prozessgleichungen zusammen. Die Darstellung
der Funktionsverläufe ist dimensionslos. Der sich je
nach aktueller Bodenfeuchte für den Prozess erge-
bende Funktionswert wird noch mit dem jeweiligen
Skalierungsfaktor der Prozessfunktion nach Tabelle
4.1 multipliziert.
4.2.4.4 Abflusskonzentration
Die Prozesse der Abflusskonzentration werden
über Speicherkaskaden oder Einzellinearspeicher
beschrieben. Abbildung 4.9 gibt einen Überblick.
Die Abflusskonzentration erfolgt auf Teileinzugs-
gebietsebene, der Abfluss aller Elementarflächen
wird also bei der Abflusskonzentration gemeinsam
betrachtet.
Für die Berechnung der Abflusskonzentration des
Oberflächenabflusses kommt eine Parallelspeicher-
kaskade mit jeweils zwei Speichergliedern zum Ein-
satz [Wackermann, 1981; Zaiß, 1986]. Jede Kaskade
kann eine unterschiedliche Retentionskonstante auf-
weisen. Die Speicher können als Einzellinearspeicher
oder als nichtlineare Speicher nach Ostrowski u. a.
[1999] berechnet werden. Der Aufteilungsfaktor β
zwischen schneller und langsamer Kaskade sowie
die Speicherkonstanten können entweder vorgege-
ben werden oder programmintern nach Zaiß [1986]
in Abhängigkeit von den charakteristischen Eigen-
schaften des Teileinzugsgebietes bestimmt werden.
Die Retention des in der ersten Bodenschicht ent-
standenen Zwischenabflusses und des aus der drit-
ten Bodenschicht perkolierten Basisabflusses wird je-
weils über einen Einzellinearspeicher abgebildet. Die
Retentionskonstanten kZwischenabfluss und kBasisabfluss
sind für jedes Teileinzugsgebiet anzugeben.
4.3 Integration von diffusen Stoffausträgen in
das Modul für rurale Flächen
In Kapitel 3.2 wurde deutlich, dass für die zeitlich
hochaufgelöste Modellierung von Stoffeinträgen aus
diffusen Quellen keine Modellansätze zur Anwen-
dung auf Einzugsgebietsebene zur Verfügung stehen.
Im Bereich der Erosionsmodellierung existieren zwar
konzeptionelle Modelle wie OPUS, EROSION 2D oder
ANSWERS. Diese sind in der Regel aber nur für den
Einsatz auf einzelnen Hängen und zur Beschreibung
von Einzelereignissen geeignet [Hahn u. a., 2001].
Ein Großteil der Modelle arbeitet mit einem Zeit-
schritt von einem Tag. Modelle mit kleineren Zeit-
schritten können nur eine Rasterzelle oder einen
Schlag abbilden, wie Merritt u. a. [2003] in einer
umfangreichen Literaturanalyse feststellten.
Empirische Modelle wie die Allgemeine Bodenab-
tragsgleichung und alle davon abgeleiteten Deriva-
te sind für eine zeitlich hochaufgelöste Modellierung
ungeeignet, da sie eine unzureichende Verzahnung
der Emmissonsschätzungen mit den Abflussprozes-
sen aufweisen [Kahle und Lennartz, 2005].
Die Stoffkonzentrationen im Abfluss aus ruralen
Einzugsgebieten hängen von einer Vielzahl mitein-
ander interagierender Prozesse ab [Arheimer und Li-
dén, 2000]. Hierzu zählen zuerst solche Prozesse, die
einen Einfluss auf die Freisetzung der Stoffe haben,
wie beispielsweise Mineralisationsprozesse, Verwit-
terung insbesondere bei landwirtschaftlich genutz-
ten Flächen aber auch der Einsatz von Düngemitteln.
Die zweite wichtige Prozessgruppe ist der Stofftrans-
port, also die Mobilisation, Auswaschung und der
Eintrag ins Gewässer. Eine genauere Betrachtung der
beiden Prozessgruppen macht deutlich, dass die Ver-
fügbarkeit von Stoffen hauptsächlich von der Land-
nutzung und den vorherrschenden Bodenverhältnis-
sen abhängig ist. Die Prozesse des Stofftransportes
sind dagegen maßgeblich vom Abflussgeschehen in-
nerhalb des Einzugsgebietes abhängig. Die enge Ver-
knüpfung des Abflussgeschehens mit dem Boden-
aufbau und dem Bewuchs der Flächen (vgl. Kapitel
4.2.4) zeigt die Interaktion der verschiedenen Pro-
zesse besonders deutlich.
4.3.1 Einfluss der Landnutzung und des Bodens
Knoflacher u. a. [2002] zeigten den maßgeblichen
Einfluss der Bewirtschaftungspraxis auf die Auswa-






















































































































Max In f + k f , 0< θ(t)<WP+ fa,In f · nFK





WP+ fa,In f ·nFK
)
]αIn f
+ k f , θ(t)≥WP+ fa,In f · nFK











, θ(t)>WP+ fa,Perk · nFK
fa,Perk = 0.70; αPerk = 7
(4.18)
Zwischenabfluss
Int(t) = fInt · k f ·
 θ(t)−
[
WP + fa,Int · nFK
]
fe,Int · GPV − (WP+ fa · nFK)

αInt
fa,Int = 0.7; fe,Int = 1.0; αInt = 7
(4.19)








0, θ(t)<WP + fa,EB · nFK










0, θ(t)<WP + fa,ET · nFK












WP+ fe,Kap · nFK
]
f eKap = 0.7; maxKap = Aus Eingabedatei
(4.23)
55
Abbildung 4.9: Berechnung der Abflusskonzentration von natürlichen Einzugsgebieten. Aus ihwb [2010].
Phosphor hängt demnach eng mit der angebauten
Frucht, den Anbau- und Erntezeiten der Früchte so-
wie den Bewirtschaftungszyklen in der Grünland-
wirtschaft zusammen. Bei der Verwendung von Dün-
ger kommt es in den Zeiten der Düngeperioden auf-
grund einer Überfüllung der Bodenspeicher zu einem
erhöhten Emissionsrisiko für die Nährstoffe. Im Be-
reich von Waldflächen treten bei Holzernten erhöhte
Nährstoffausträge auf.
Den großen Einfluss der Landnutzung und des Bo-
dens auf die Stickstoffdynamik zeigte Lorenz [2005],
der Stickstoffsimulationen auf Schlagebene zur Be-
stimmung von der Landnutzung und den Bodenver-
hältnissen angepassten Stickstoffdüngungen durch-
führt.
Den starken Einfluss der landwirtschaftlich ge-
nutzten Flächen auf die Nährstoffkonzentrationen
sowohl innerhalb von Regionen als auch regions-
übergreifend wurde durch eine umfangreiche Lite-
raturanalyse von Correll u. a. [1999] bestätigt.
Arheimer und Lidén [2000] analysierten die Mess-
daten von fünfunddreißig langjährig beprobten Ein-
zugsgebieten in Schweden und wiesen neben einer
zeitlichen Dynamik große Unterschiede bezüglich
der Stoffausträge von Stickstoff und Phosphor zwi-
schen den verschiedenen Einzugsgebieten nach. Eine
starke Korrelation konnte für die Landnutzung und
die Stickstoffkonzentrationen gefunden werden. Be-
züglich der Phosphorkonzentrationen war eine star-
ke Korrelation mit dem Bodenaufbau zu finden. Auf-
grund dieser Korrelationen mit Landnutzung und
Stoffaustrag ist auch die Übertragung lokaler Model-
lierungsergebnisse auf die Einzugsgebietsskala nicht
zulässig [Arheimer u. a., 2005].
Jarvie u. a. [2008] führten eine zweijährige Mess-
kampagne im Wochenturnus in verschiedenen Ein-
zugsgebieten zur Entwicklung des Modells PSYCHIC
[Strömqvist u. a., 2008; Davison u. a., 2008] so-
wie zur Untersuchung des Einflusses repräsentativer
Landnutzungsarten und unterschiedlicher Bodenar-
ten auf den Austrag von Nährstoffen durch. Es zeigte
sich unter anderem eine enge Korrelation zwischen
der Landnutzung und den Stoffkonzentrationen.
4.3.2 Einfluss der Abflussprozesse
Die entscheidende Bedeutung des Abflussgeschehens
zur Beschreibung der Stofftransportprozesse wird
immer wieder deutlich [Jeon u. a., 2006]. Schon An-
derwald u. a. [1995] nutzten als Ausgangspunkt für
die durchgeführte Stoffbilanz eine Mengenschätzung
des „Lösungsmittel Wasser“. Abbott und Refsgaard
[1996] wiesen auf die entscheidende Bedeutung der
räumlich detaillierten Berechnung des Oberflächen-
abflusses als Antriebskraft für die Erosionsprozes-
se hin. Die Bedeutung des Wassers als Lösungs-
und Transportelement wurde auch von Knoflacher
u. a. [2002] bestätigt, die bei der Beurteilung des
Ereignisrisikos die Bedeutung der Klimafaktoren,
wie Schneeschmelzperioden und Starkniederschläge
identifizierten.
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Boyer u. a. [1997] sowie Messungen von Inam-
dar und Mitchell [2006] zeigten die Bedeutung der
Einzugsgebietstopographie und deren Einfluss auf
die Bildung des Zwischen- und Grundwasserabflus-
ses für den Austrag von NO−3 und gelöstem organi-
schen Kohlenstoff. Die Bedeutung der unterschied-
lichen Abflusspfade [Withers und Sharpley, 2008]
wurde von Stutter u. a. [2008a,b] für die Prozesse
des Stickstoff- und Phosphoraustrags bestätigt.
Anderwald u. a. [1995] wiesen auf die unter-
schiedlichen Austräge von Phosphor aus verschiede-
nen Regionen des Einzugsgebietes hin, die mit den
unterschiedlichen Transportwegen erklärt werden
können. So weist beispielsweise der Oberflächenab-
fluss aufgrund der mit ihm verbundenen Erosions-
und Resuspensionsprozesse andere Konzentrationen
auf als der Zwischenabfluss, dessen Stoffkonzentra-
tionen überwiegend durch die Verdrängung von Bo-
denwasser beeinflusst wird.
Walter u. a. [2000] und Gérard-Marchant u. a.
[2006] weisen auf die Bedeutung der richtigen An-
sätze zur Abflussbildung hin. Ein Infiltrationsüber-
schussansatz nach Horton [1939] berücksichtigt die
Geographie des Einzugsgebietes nicht, während die-
se bei einem Sättigungsüberschussansatz zum Tra-
gen kommt. Die räumliche Berücksichtigung der
Oberflächenabflussbildung ist für eine realistische
Abschätzung der Nährstoffausträge wichtig [Walter
u. a., 2000; Gérard-Marchant u. a., 2006].
In einer integrierten Szenarioanalyse zur Reduzie-
rung der Nährstoffeinträge für ein Flusseinzugsge-
biet mit einer Fläche von 1900 km2 hatten die ab-
flussbedingten Variationen der Nährstoffeinträge ei-
ne größere Bedeutung als die Einflüsse der Landnut-
zung und des Bodenaufbaus. [Arheimer u. a., 2005].
Die Reduktion von gelöstem reaktiven Phosphor
während Abflussereignissen sprach nach Jarvie u. a.
[2008] für die Dominanz von Punktquellen für diese
Stoffgruppen, da sie durch den erhöhten Abfluss ver-
dünnt wurden. Die Untersuchung der maßgeblichen
Prozesse zur Beschreibung zeitlich hochaufgelöster
Stoffeinträge ist in jüngerer Zeit Gegenstand vieler
Untersuchungen.
Messungen von Pionke u. a. [1996, 1999] zeigten
die Bedeutung einzelner Starkregenereignisse auf
den Gesamtnährstoffaustrag. So traten zwei Drittel
des jährlichen Phosphoraustrags und die Hälfte des
jährlichen Stickstoffaustrages während Regenereig-
nissen auf. Mehr als 60 % der jährlichen Austräge
an gelöstem Phosphor wurden aufgrund der hohen
Abflussereignisse in der Zeit von Februar bis März/A-
pril beobachtet. Ein Vergleich mit anderen Arbeiten
zeigte, dass die jahreszeitliche Verteilung der Spit-
zenkonzentrationen in verschiedenen Einzugsgebie-
ten variiert [Pionke u. a., 1999], was vermutlich mit
einem unterschiedlichen Zeitpunkt der stärksten Re-
genereignisse erklärt werden kann. Diese saisonalen
Unterschiede wurden für verschiedene Stoffgruppen
auch von Jarvie u. a. [2008] beschrieben.
Auch Hively u. a. [2006] wiesen auf die unter-
schiedlichen Einträge über die verschiedenen Ab-
flusskomponenten hin. Eine Untersuchung der Ein-
träge bezogen auf die Abflusskomponenten Basisab-
fluss, erhöhter Basisabfluss (Zwischenabfluss) und
Regenabfluss (Oberflächenabfluss) führten Pionke
u. a. [1996] für ein Einzugsgebiet durch. Die Auftei-
lung entsprach 28% : 27% : 45%. Über 90 % des
algenverfügbaren Phosphors wurde dabei während
den Regenereignissen ausgetragen, wobei die sieben
größten Ereignisse des Jahres diesen Austrag domi-
nierten. Beim Anteil des NO3-Stickstoffs lag dieser
Anteil bei 35 %. Kunimatsu u. a. [2006] ermittelten
in einem dreijährigen Messprogramm den Anteil der
Starkregenereignisse am Gesamtaustrag für Gesamt-
phosphor zu 82%, für gelösten Phosphor zu 63% und
für Gesamtstickstoff zu 72%. Der Anteil des Direkt-
abflusses am Gesamtabfluss lag bei 75 %. Pionke u. a.
[1996] schlugen aufgrund ihrer Analysen eine Klas-
sifizierung der Nährstoffausträge über eine Gangli-
nienseparation des Abflusses und entsprechende Zu-
weisung unterschiedlicher Konzentrationen vor. Die-
ser Ansatz wurde von Haygarth u. a. [2004] weiter-
verfolgt und als erfolgsversprechend bestätigt.
Die Kopplung unterschiedlicher Exportkoeffizien-
ten an die verschiedenen Abflusskomponenten wur-
de auch von Chiew u. a. [2002], Chiew und Scanlon
[2002] sowie Searle [2005] angewendet. Neben um-
fangreichen Messungen der Stoffgruppenkonzentra-
tionen für unterschiedliche Landnutzungen model-
lierten sie die Stoffausträge und unterschieden da-
bei in den Oberflächenabfluss mit einer Ereigniskon-
zentration für die Stoffgruppen und den Basisabfluss
mit einer Trockenwetterkonzentration. Sie konnten
keine saisonalen Schwankungen in den Ereigniskon-
zentrationen feststellen. Bei der Bestimmung der
mittleren Ereignis- und Trockenwetterkonzentratio-
nen stellten sie fest, dass zur Bestimmung der Ereig-
niskonzentrationen aufgrund der höheren Variabili-
tät das Monitoring deutlich umfangreicher ausfallen
muss. Sie stellten aber auch relative Verhältnisse zwi-
schen der Ereigniskonzentration und der Trocken-
wetterkonzentration fest.
Andere Autoren untersuchten die zeitliche Vari-
anz der Stoffkonzentrationen innerhalb eines Er-
eignisses. Hierbei sind die Ergebnisse der Unter-
suchungen und Messungen deutlich inhomogener
als bezüglich der Bedeutung der Regenereignis-
se für den Gesamtaustrag. Inamdar und Mitchell
[2006] stellten zwei verschiedene zeitliche Muster
für NO−3 -Stickstoff fest. Im Sommer fiel die NO−3 -
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Abbildung 4.10: Zusammenhang zwischen Abfluss und suspendierten Sedimenten. Aus Koo und Cho [2006]
Konzentration mit dem Anstieg der Hochwasserwel-
le, erreichte ihr Minimum während des Hochwas-
serscheitels und stieg danach wieder an. Ein di-
rekt entgegengesetztes Verhalten wurde in den Früh-
lingsmonaten beobachtet. Die Konzentration an ge-
löstem organischem Kohlenstoff stieg in allen von
Inamdar und Mitchell [2006] untersuchten Einzugs-
gebieten mit der Hochwasserwelle an, die höchste
Konzentration wurde während der Spitze der Hoch-
wasserwelle gemessen, danach fiel die Konzentration
wieder ab. Diesen klaren Zusammenhang zwischen
Abfluss und Stoffkonzentrationen zeigten auch Koo
und Cho [2006] für suspendierte Sedimente (vgl.
Abbildung 4.10) sowie Kato u. a. [2009] für par-
tikuläre gebundene Stoffeinträge, während für Ge-
samtstickstoff, gelösten Stickstoff und NO3-N eine
Verdünnung beobachtet werden konnte.
Correll u. a. [1999] stellten in vier Einzugsgebie-
ten die maximale Stoffkonzentration für partikulä-
ren organischen Phosphor, partikuläres Phosphat, ge-
löstes Phosphat, gelösten organischen Phosphor und
partikulären organischen Stickstoff kurz vor Errei-
chen des Maximalabflusses fest. Hierbei unterschie-
den sich die Zeitpunkte der Maxima der einzelnen
Stoffe leicht voneinander. Hystereseeffekte in den
Stoffkonzentrationen werden auch von House und
Warwick [1998], Bowes u. a. [2005] und Stutter u. a.
[2008a,b] beschrieben.
Für gelösten organischen Stickstoff, gelöstes und
partikuläres Ammonium und Nitrate konnten Correll
u. a. [1999] nur kleine Konzentrationserhöhungen
während Regenereignissen nachweisen. Kunimatsu
u. a. [2006] zeigen bei einem wöchentlichen Mess-
intervall eine extrem enge Korrelation zwischen Ab-
fluss und Gesamtstickstoff, NO3-N, Gesamtphosphor
sowie PO4-P.
Zusammenfassend lässt sich feststellen, dass vie-
le Prozesse bei der Entstehung von diffusen Nähr-
stoffausträgen zusammenspielen. Die Umsetzung im
Rahmen der vorliegenden Arbeit wird im nachfol-
genden Kapitel beschrieben.
4.3.3 Umsetzung
Die Komplexität der räumlichen und zeitlichen Va-
riabilität sowie die Berücksichtigung von Bewirt-
schaftungsmethoden macht eine Simulation schwie-
rig [Hively u. a., 2006]. Eine detaillierte und prozess-
genaue Modellierung der Interaktion zwischen Stof-
fen und den Umweltprozessen würde einen umfang-
reichen Parametersatz benötigen. Solche umfangrei-
chen Daten- und Parametersätze stehen allerdings
nur für wenige Forschungseinzugsgebiete zur Verfü-
gung [Heathwaite u. a., 2005].
Die Zielsetzung eines integrierten Gesamtmodells
zur Berücksichtigung aller Stoffeinträge auf Einzugs-
gebietsebene erfordert die Beschränkung möglicher
Modellansätze auf solche, die mit üblicherweise für
Einzugsgebiete vorhandenen Daten betrieben wer-
den können. Hively u. a. [2006] schlagen als Verein-
fachung vor, die biotischen Prozesse (Abbau, Mine-
ralisation, Pflanzenaufnahme) und abiotischen Pro-
zesse (Bodenfeuchte, Temperatur, Niederschlag, De-
/Sorption, Transport) zusammenzufassen und Ab-
flussvolumina mit Stoffkonzentrationen zu verknüp-
fen, die aus Boden- , Umwelt- und ortspezifischen
Angaben abgeleitet werden können. Hiermit wird
auch die Gefahr einer Überparametrisierung verhin-
dert.
Aufgrund der notwendigen Beschränkung auf ein-
fache Ansätze wird im Rahmen der Erweiterung von
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Abbildung 4.11: Unsicherheiten in der Modellierung.
Aus Novotny und Chesters [1981].
BLUEM.SIMR die von Pionke u. a. [1996], Pionke
u. a. [1999], Chiew u. a. [2002], Chiew und Scan-
lon [2002] und Searle [2005] sowie Haygarth u. a.
[2004], Hively u. a. [2006] und Jarvie u. a. [2008]
durchgeführte Verknüpfung von Stoffkonzentratio-
nen mit unterschiedlichen Abflusskomponenten als
zielführend erachtet. Dabei soll der räumlichen Va-
riabilität durch eine Berücksichtigung der Landnut-
zung und Bodenstruktur Rechnung getragen werden
können. Die zeitliche Variabilität wird durch die Dy-
namik der Abflussprozesse berücksichtigt, auf eine
Variabilität der Konzentrationen innerhalb eines Ein-
zelereignisses wird jedoch verzichtet, da hier die For-
schungsergebnisse noch widersprüchlich sind. Diese
Begrenzung auf einfache und nachvollziehbare An-
sätze wird auch durch die von Novotny und Che-
sters [1981] dargestellten Unsicherheiten bestätigt
(Abbildung 4.11). Darüber hinaus passt der gewähl-
te Ansatz bezüglich des Komplexitätsgrades sowohl
zur Abbildung der entsprechenden Prozesse in den
urbanisierten Gebieten als auch zu der im Rahmen
einer integrierten Modellierung zu beachtenden Ge-
samtkomplexität.
Im Rahmen der Arbeit werden hauptsächlich die
von Jarvie u. a. [2008] für die Gewässerbelastungen
und insbesondere die Eutrophierungsproblematik
verantwortlichen Schlüsselnährstoffe Stickstoff und
Phosphor berücksichtigt.
4.3.3.1 Modul Diffuse Quellen
Die räumliche Variabilität von Landnutzung
und Bodenaufbau eines Einzugsgebietes wird in
BLUEM.SIMR bereits bei der Bildung der System-
struktur und der Unterteilung des Gesamtgebietes in
mehrere Teileinzugsgebiete und Elementarflächen
innerhalb dieser berücksichtigt.
Trotz dieser bereits implementierten Berücksichti-
gung der räumlichen Variabilität sind Fälle denkbar,
bei denen bei gleicher Landnutzung und gleichem
Bodenaufbau unterschiedliche Stoffausträge zu er-
warten sind. Die Algorithmen zur Berechnung der
Stoffausträge wurden daher nicht in das bestehen-
de Konzept der Teileinzugsgebiete und Elementarflä-
chen integriert, vielmehr wurde ein eigenes Modul
für die diffusen Quellen entwickelt.
Bei der Entwicklung des Moduls wurde neben
der Umsetzung der gewünschten Funktionen ein
Schwerpunkt auf einfache Weiterentwicklungs- und
Ergänzungsmöglichkeiten in der Zukunft und eine
Abwärtskompatibilität gelegt.
Das Modul „Diffuse Quellen“ ist objektorientiert
aufgebaut und verwaltet eine beliebige Anzahl von
sogenannten diffusen Objekten (DIF-Objekt). In den
Simulationsoptionen wird die Anzahl der betrachte-
ten Stoffgruppen festgelegt, die vom Modul für diffu-
se Quellen verwaltet werden, sodass die Berücksich-
tigung einer beliebigen Anzahl an Stoffgruppen mög-
lich ist. Für jedes DIF-Objekt werden jeweils für alle
betrachteten Stoffgruppen die Konzentrationswerte
für Oberflächen-, Zwischen- und Basisabfluss defi-
niert, wie dies prinzipiell in Tabelle 4.2 dargestellt
ist.
Jedes DIF-Objekt wird über eine eindeutige ID
adressiert und enthält folgende Informationen:
ID: ID aus der DIF-Datei, die zur Verknüpfung der
DIF-Objekte mit den übrigen Systemobjekten
benutzt wird.
Konzentrationen: Feld der Dimension [Anzahl der
Stoffgruppen, Anzahl Abflusskomponenten].
Die Anzahl der Stoffgruppen wird in den
allgemeinen Angaben zu BLUEM.SIMR definiert.
Die Anzahl der Abflusskomponenten ist derzeit
fest auf drei gesetzt. In dieses Feld werden die
Informationen aus der DIF-Datei eingelesen
und stehen somit für die weitere Berechnung
zur Verfügung.
Speicherkonzentrationen: Feld der Dimension [Spei-
cheranzahl, Stoffgruppenanzahl]. Enthält die
Konzentrationen jeder Stoffgruppe in den für
die Abflusstransformationen verwendeten Spei-
chern. Die Felder [1-4, i] enthalten die Werte für
die Parallelspeicherkaskade des Oberflächenab-
flusses, die Felder [5-6, i] die Werte für den
Zwischen- und Basisabflusseinzellinearspeicher.
Stoffnamen und Einheiten: Feld der Dimension
[Stoffgruppenanzahl, 2]. Die in der DIF-Datei
definierten Stoffgruppennamen und Einheiten
werden hier abgelegt, um für die weitere
Verwendung verfügbar zu sein.
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Tabelle 4.2: Definition der diffusen Stoffkonzentrationen für
die DIF-Objekte
ID Abflussart 1 Stoff 1 Stoff 2 . . . Stoff i
Einheit 1 Einheit 2 Einheit i
1 QO C1,1,O C1,2,O . . . C j,i,O
1 QZ C1,1,Z C1,2,Z . . . C j,i,Z
1 QB C1,1,B C1,2,B . . . C j,i,B
2 QO C2,1,O C2,2,O . . . C j,i,O
2 QZ C2,1,Z C2,2,Z . . . C j,i,Z
2 QB C2,1,B C2,2,B . . . C j,i,B
. . .
j QO C j,1,O C j,2,O . . . C j,i,O
j QZ C j,1,Z C j,2,Z . . . C j,i,Z
j QB C j,1,B C j,2,B . . . C j,i,B
1 QO: Oberflächenabfluss, QZ : Zwischenabfluss, QB: Basisabfluss
Elterntyp: Typ des Elternelements des DIF-Objektes
Eltern-ID: Eindeutige ID des Elternelements des DIF-
Objektes
Abflusskonzentrationen: Feld der Dimension [An-
zahl der Abflusskomponenten (2), Zeitschrit-
te (2)]. Berechneter Abfluss des Elternele-
ments des DIF-Objektes jeweils für Oberflächen-
, Zwischen- und Basisabfluss.
Jedem Teileinzugsgebiet und jeder Elementar-
fläche wird in der entsprechenden Eingabedatei
über die ID ein entsprechendes DIF-Objekt zuge-
ordnet. Die Entkopplung der DIF-Objekte von den
Einzugsgebiets- oder Elementarflächenobjekten er-
laubt es, auch Elementarflächen mit identischer
Kombination aus Landnutzung und Boden unter-
schiedliche Stoffkonzentrationen zuzuweisen. Hier-
mit lässt sich in räumlicher Hinsicht eine hoch auf-
gelöste Variabilität der Stoffkonzentrationen aus dif-
fusen Quellen erfassen. So sind beispielsweise erhöh-
te Düngemittelgaben auf einer landwirtschaftlich ge-
nutzten Flächen durch die Zuweisung eines entspre-
chenden DIF-Objekts mit erhöhten Stoffkonzentrati-
onswerten möglich.
Die beschriebene zeitliche Variabilität der diffu-
sen Stoffausträge wird über die enge Kopplung an
die Abflussprozesse auf den Elementarflächen und
in den Teileinzugsgebieten erreicht. Wie in Kapitel
4.2.4.3 beschrieben, liefert die Bodenfeuchtsimulati-
on in Verbindung mit dem Elementarflächenkonzept
zeitlich hochaufgelöste Informationen bezüglich der
Abflussbildung und -transformation. Besonderer Vor-
teil der Bodenfeuchtesimulation ist die physikalisch
basierte komponentenweise Berechnung des Abflus-
ses als Oberflächenabfluss, Zwischenabfluss und Ba-
sisabfluss.
Das Modul MODDIF weist jeder der drei Abfluss-
komponenten einer Elementarfläche die im zuge-
hörigen DIF-Objekt definierten Konzentrationen zu.
Der Prozess der Abflusstransformation findet, wie
in Kapitel 4.2.4.4 beschrieben, auf der Ebene von
Teileinzugsgebieten statt. Die Konzentrationswerte
der Stoffgruppen werden daher für alle Elementar-
flächen eines Teileinzugsgebietes unter Berücksichti-
gung der verschiedenen Abflussvolumina gewichtet
gemischt. Hierbei bleibt die getrennte Betrachtung
von Oberflächen-, Zwischen- und Basisabfluss erhal-











Zur Beschreibung des Transportes der Stoffein-
träge gibt es, vergleichbar mit den Prozessen der
Abflusskonzentration, verschiedene Ansätze. Neben
reiner Translation [Scholz, 1995] oder Einheitsgang-
linien für Stofffrachten [Wensen, 2001] werden auch
Linearspeicheransätze verwendet [Bouteligier u. a.,
2002; Lindström u. a., 1997].
Für das Modul MODDIF wurde entsprechend dem
Ansatz zur Berechnung der Abflusskonzentration ei-
ne Parallelspeicherkaskade für den Stofftransport
auf der Oberfläche eines Teileinzugsgebietes und
zwei Linearspeicher für die Stofftranslation- und -
retention im Zwischen- und Basisabfluss implemen-
tiert. Zur Berechnung der Kaskaden bzw. der Linear-
speicher ist eine Umwandlung der ermittelten Stoff-
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konzentrationen in Stofffrachten notwendig, die ver-
gleichbar mit der effektiven Niederschlagshöhe als
Belastung für die Speicher angesetzt werden. Nach
Berechnung der Translations- und Retentionseffek-
te (vgl. Gleichung 4.25) ist über die Division der
Frachten durch die zugehörigen Abflusswerte eine
Rückführung auf Konzentrationswerte möglich. Die
Retentionskonstanten der sechs Speicherglieder wer-
den standardmäßig den für die Abflusstransformati-
on ermittelten Retentionskonstanten gleichgesetzt.

















Fab = Abgegebene Fracht
Fzu = Zugegebene Fracht
FS = Fracht im Speicher
ki = Speicherkonstante für Kaskade i
(4.25)
Am Ende der Berechnung wird für jede Stoffgrup-
penkonzentration eine abflussgewichtete Mischungs-
rechnung nach Gleichung 4.26 durchgeführt um die
Gesamtkonzentration des Abflusses je Stoffgruppe zu
ermitteln, die für die Übergabe an das Gewässermo-










j = Abflusskomponenten [1-3]
(4.26)
4.3.3.1.1 Erweiterbarkeit
Das implementierte Modul für diffuse Stoff-
austräge ist vielfältig erweiterbar. Die Anzahl
der betrachteten Stoffgruppen kann ohne Code-
Veränderung beliebig erhöht werden, sodass
auch zukünftige Fragestellungen, wie z. B. die
Betrachtung von Schwermetallen, endokrinen
Stoffen oder andere prioritäre Stoffe der EU-
Wasserrahmenrichtlinie untersucht werden können.
Durch die Entwicklung eines eigenen Moduls
kann dieses neben den Elementarflächen und
Teileinzugsgebieten zukünftig auch für die übrigen
Systemelemente von BLUEM.SIMR zur Anwendung
kommen.
Über von jenen der Abflusskonzentration differie-
rende Retentionskonstanten für die Stofftransport-
kaskaden bzw. -speicher kann das Erreichen der Ma-
ximalkonzentration vor oder nach der Hochwasser-
welle berücksichtigt werden.
Die Integration von getrennten Werten für die Ab-
flusskomponenten Oberflächenabfluss, Zwischenab-
fluss und Basisabfluss und die Implementation von
Speichergliedern für jede dieser Abflusskomponen-
ten und für jede Stoffgruppe lässt die Integration von
an die abiotischen Prozesse gekoppelten biotischen
Prozesse zu. Im Gegensatz zur derzeitigen Imple-
mentierung könnten dann die Konzentrationswerte
in der Eingabedatei für diffuse Quellen als Startkon-
zentrationen des Wassers in den unterschiedlichen
Bodenschichten interpretiert werden, die im Laufe
der Simulation durch biotische Prozesse und z. B. die
Berücksichtigung von Düngegaben verändert wer-
den.
4.4 Gewässerkörper (BLUEM.SIMC )
4.4.1 Abflusstransformation
Die Abflusstransformationsprozesse in den Gerinne-
elementen können in BLUEM.SIMC über verschiede-
ne Ansätze abgebildet werden. Neben einer reinen
Translation bietet BLUEM.SIMC die Möglichkeit der
Angabe einer Gerinnequerschnittsgeometrie oder ei-
ner vorab bestimmten Kennlinie.
Bei Eingabe der Gerinnegeometrie (inkl. Sohl-
gefälle und Gerinnelänge) wird die benötigte
Wasserstand-Volumen-Abfluss-Beziehung für das
Kalinin-Miljukov-Verfahren unter Annahme von
Normalabflussbedingungen aus der für geglieder-
te Querschnitte (Abbildung 4.12) modifizierten
Fließformel 4.27 nach Manning-Strickler berechnet







Ai · kSt,i · r2/3hy,i · I1/2E
)
Q = Abfluss
i = Index des Teilquerschnitts
n= Anzahl der Teilquerschnitte
A= Querschnittsfläche
kst =Manning-Strickler-Beiwert
rhy = Hydraulischer Radius
IE = Energieliniengefälle
(4.27)
Mit den nach Kalinin-Miljukov berechneten cha-
rakteristischen Längen wird jedes Gerinneelement
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Abbildung 4.12: Gegliederter Gewässerquerschnitt. Aus Muschalla [2006]
in die entsprechende Anzahl von Speichern unter-
teilt. Die einzelnen Speicherglieder werden mit dem
nichtlinearen Speicherbaustein nach Ostrowski u. a.
[1999] berechnet.
Da die Temperatur auf viele Umsetzungsprozesse
einen großen Einfluss hat (vgl. Kapitel 4.4.3), wur-
de der Gerinnebaustein von BLUEM.SIMC im Rahmen
dieser Arbeit weiterhin um die Funktion ergänzt, ei-
ne Temperaturganglinie für jeden Gewässerabschnitt
angeben zu können.
4.4.2 Stofftransport
Der Stofftransport wird durch Advektions-,
Dispersions- und Diffusionsprozesse beeinflusst.
Abbildung 4.13 zeigt eine qualitative Darstellung
der einzelnen Prozesse.
In Fließgewässern sind Advektion und Dispersi-
on die maßgeblichen Prozesse [Chapra, 1997; Sha-
nahan u. a., 2001]. Mathematisch werden diese Pro-
zesse von der Advektions-Dispersionsgleichung be-
schrieben (vgl. z. B. Markofsky [1980]). Im vorlie-
genden, eindimensionalen Fall der Modellierung er-
gibt sich die Advektions-Dispersions-Gleichung 4.28

















u= Fließgeschwindigkeit (in x-Richtung)
x = Strecke in x-Richtung
S = Quellen (+), Senke (-)
(4.28)
Zur simulationstechnischen Abbildung dieser Pro-
zesse stehen verschiedene Ansätze zur Verfügung.
In der Gewässergütesimulation kommt häufig ei-
ne sogenannte „Rührkessel“-Kaskade zum Ansatz
[Chapra, 1997; Reichert u. a., 2001b; Cox, 2003].
Hierbei wird die Advektions-Dispersions-Gleichung
räumlich diskretisiert, der zu modellierende Gewäs-
serabschnitt wird in mehrere „Rührkessel“ unterteilt.
Innerhalb jedes Rührkessels wird von einer vollstän-
digen Durchmischung ausgegangen. Nachteile der
räumlichen Diskretisierung sind die Einführung ei-
ner Dispersion durch die Wahl der Anzahl der Rühr-
kessel, eine geringe Dispersion erfordert eine hohe
Anzahl kleiner Abschnitte [Alex, 2009].
Alternativ kann ein lagrangebasierter Ansatz zur
Anwendung kommen. Hierbei werden einzelnen
Wasserpakete gebildet und in ihrem Verlauf betrach-
tet (vgl. z. B. Rossman [2000]). Es tritt keine numeri-
sche Dispersion auf, diese kann aber über Mischströ-
me zwischen den Paketen berücksichtigt werden. Die
Größe der Wasserpakete bestimmt die zeitliche Auf-
lösung der Konzentrationsverläufe [Alex, 2009].
In BLUEM.SIMC ist ein lagrangebasierter Ansatz
zur Simulation von Wasserpaketen implementiert.
Er wurde von Muschalla [2006] vorgeschlagen und
vom ifak-Magdeburg erweitert [Alex, 2009]. Der An-
satz verwaltet eine Schlange von Wasserpaketen,
an beiden Enden der Schlange können Pakete ent-
nommen oder hinzugefügt werden. Stofflich nahe-
zu identische Wasserpakete können miteinander ver-
schmolzen werden, eine dem Gewässer entsprechen-
de Dispersion kann direkt angegeben werden. Das la-
grangebasierte Transportmodell ermöglicht über die
Integration von Stoffumwandlungsprozessen deren
stabile und leistungsfähige Simulation.
4.4.3 Wasserqualitätsmodellierung
Neben der Abbildung der Transportvorgänge können
innerhalb der Wasserpakete beliebige Stoffumwand-
lungsprozesse berücksichtigt werden, weiterhin sind
optional Austauschprozesse mit einer jedem Wasser-
paket zugeordneten Sedimentphase möglich [Alex,
2009].
Die Stoffumwandlungsprozesse werden als
SIMBA-FOX-Modell erstellt [ifak, 2009] und in ein
von BLUEM.SIMC einlesbares Format konvertiert
[Schütze und Alex, 2009]. Der in SIMBA [ifak,
2009] zur Verfügung gestellte FOX-Editor erlaubt
die Berücksichtigung einer beliebigen Anzahl von
Stoffgruppen, deren Reaktionskinetik sowie der
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Abbildung 4.13: Stofftransport durch Advektion, Dispersion und Diffusion. Aus Muschalla [2006]
dafür benötigten Parameter. Die Notation folgt der
in der Kläranlagensimulation [Henze u. a., 2007]
seit vielen Jahren üblichen Matrixnotation, die
sich auch im Bereich der Gewässergütesimulation
immer mehr als Standard durchsetzt [Reichert u. a.,
2001b].
Bei der Entwicklung eines der Fragestellung an-
gepassten Gewässergütemodells wurden die Emp-
fehlungen von Cox [2003] berücksichtigt, der ei-
ne Übersicht der verfügbaren Gewässergütemodelle
für Fließgewässer erstellte. Die geforderte Dynamik
und die Berücksichtigung zeitlich variabler Zuläufe
sowohl bezüglich Abfluss als auch Stoffkonzentra-
tionen wird bereits durch die Kopplung des Gerin-
nebausteins mit dem lagrangebasierten Stofftrans-
portmodell erfüllt. Weiterhin fordert Cox [2003] ei-
ne vernünftige mathematische Berücksichtigung der
chemischen und biologischen Prozesse, wobei auch
hier wieder die Komplexität soweit wie möglich zu
reduzieren ist, die charakteristischen Aspekte des
Systemverhaltens allerdings abbildbar bleiben müs-
sen.
In der vorliegenden Arbeit wurde daher ein von
Schütze und Alex [2009] entwickeltes vereinfachtes
Gewässergütemodell so erweitert, dass die im Rah-
men einer integrierten Modellierung für Einzugsge-
biete mit komplexer Nutzung maßgeblichen Prozes-
se (vgl. Kapitel 2.3.1) berücksichtigt werden kön-
nen. Auf eine detaillierte Modellierung aller Prozesse
wird explizit verzichtet, vielmehr folgt auch die Ent-
wicklung des Gewässergütemodells der Prämisse „So
einfach wie möglich, so komplex wie nötig“. Hier-
unter fallen z. B. die Zusammenfassung der zwei-
stufigen Nitrifikation zu einer Gesamtreaktion, die
Berücksichtigung nur jeweils einer Stoffgruppe als
Repräsentant für Stickstoff, Phosphor und pflanzli-
che Biomasse sowie möglichst einfache Reaktions-
kinetiken und die Beschränkung der stöchiometri-
schen Parameter auf das Notwendigste, auch wenn
hierdurch eine vollständige Massenbilanz nicht im-
mer möglich ist. Aufgrund der komplexen Zusam-
menhänge des Sedimenttransportes ist die Modellie-
rung der Absetz- und Resuspensionsprozesse inner-
halb des Gewässers schwierig [Wool u. a., 2005]. Im
Rahmen dieser Arbeit wird der Einfluss dieser Pro-
zesse nicht detailliert betrachtet.
4.4.3.1 Überblick
Tabelle 4.3 gibt einen Überblick über das entwickelte
Wasserqualitätsmodell in Matrixnotation. In Tabelle
4.4 werden die verwendeten Stoffgruppen näher er-
läutert. Die inerte Fraktion des CSB (SI)wird nur aus
Bilanzgründen mitgeführt, die Alkalinität und der
Karbonatgehalt sind im Rahmen der vorliegenden
Arbeit von untergeordneter Bedeutung, waren aber
bereits im vereinfachten Gewässergütemodell von
Schütze und Alex [2009] implementiert, sodass sie
mitgeführt wurden. Die Reaktionsraten, Parameter
sowie die stöchiometrischen Koeffizienten des Güte-
modells werden bei der jeweiligen Prozessbeschrei-
bung näher erläutert.
Ein Großteil der Reaktionsparameter kann über ei-
ne Eingabedatei definiert werden. Die Werte der Pa-
rameter, Faktoren und stöchiometrischen Koeffizien-
ten wurden unter anderem aus O’Connor und Dob-
bins [1958], Owens u. a. [1964], Lorenzen [1972],
Wolf [1974], Bowie u. a. [1985], USEPA [1987],
Laws und Chalup [1990], Stumm und Morgan



























































































































































































































































































SS Gelöste abbaubare Fraktion des CSB
SI Gelöste inerte Fraktion des CSB









SIC Karbonat (SALK + CO2)
und Rast [1997], Heusch [1998], Reichert u. a.
[2001b], Reichert u. a. [2001a], Reichert und Van-
rolleghem [2001], Reichert [2001], Shanahan u. a.
[2001], Vanrolleghem u. a. [2001], Borchardt und
Reichert [2001], Schütze u. a. [2002], Meirlaen
[2002], HMULV [2004b], HMULV [2004a], Haag
u. a. [2004], Neitsch u. a. [2005], Muschalla [2006],
Wool u. a. [2005], Solvi [2006], Gujer [2007] Hen-
ze u. a. [2007], Reußner u. a. [2008b], Wool [2008]
und Chandra [2009] ermittelt.
4.4.3.2 Wiederbelüftung
Der Sauerstoff ist im Rahmen der Gewässergütesi-
mulation eine sehr wichtige Kenngröße, da alle Pro-
zesse auf die Sauerstoffkonzentration im Gewässer
Einfluss nehmen (vgl. Tabelle 4.3).
Maßgeblichen Einfluss auf die Sauerstoffkonzen-
tration eines Fließgewässers hat die Wiederbelüf-
tung. Sie ist von der Wiederbelüftungsrate kw sowie
von der Differenz aus der Sauerstoffsättigungskon-
zentration O2,Sund der aktuellen Sauerstoffkonzen-
tration O2 im Gewässer abhängig. Die Sauerstoff-
sättigungskonzentration kann mit Gleichung 4.29
bestimmt werden [Clesceri u. a., 1989; Eaton u. a.,
2005].
ln(O2,Sat) =−139,34411+ 1,575701 · 10
5
T
− 6,642308 · 10
7
T 2
+ 1,243800 · 10
10
T 3
− 8.621949 · 10
11
T 4
− Salzgehalt · ((1.7674 · 10−2)
− 1.0754 · 10
1
T





Zur Bestimmung der Wiederbelüftungsrate kW
gibt es eine Vielzahl verschiedener Ansätze (vgl. Ka-
pitel 2.3.1). Haag u. a. [2004] sowie HMULV [2004a]
und HMULV [2004b] schlagen den Wiederbelüf-
tungsansatz nach Wolf [1974] vor. Im Gegensatz zu
der Mehrheit der publizierten Wiederbelüftungsan-
sätze berücksichtigt der Ansatz nach Wolf explizit
die Gewässerrauheit kst (Gleichung 4.30), während
sie bei den übrigen Ansätzen nur implizit über Was-












Der Rauhigkeitsbeiwert kst [m
1/3/s] kann über ei-
ne externe Eingabedatei für das Gütemodell gesetzt
werden. Die je Zeitschritt für die vorliegenden Ab-
flussverhältnisse ermittelte Wiederbelüftungsrate bei
20°C wird über einen Temperaturkoeffizient auf Ba-





Θ= 1,020 [Churchill u. a., 1962]
(4.31)
4.4.3.3 Nitrifikation
Die Nitrifikation beschreibt den Abbau von Ammoni-
um. Chemisch läuft die Nitrifikation als zweistufiger
Prozess über die Oxidation von Ammonium über Ni-
trit zu Nitrat ab (vgl. Kapitel 2.3.1). Im Rahmen der
vorliegenden Arbeit wird sie allerdings als einstufi-
ger Prozess abgebildet. Hierzu kommt eine Reakti-
onskinetik erster Ordnung zum Einsatz. Maßgebli-
cher Parameter für den Prozess der Nitrifikation ist
die Nitrifikationsrate kNit ri . Sie kann über die ex-
terne Eingabedatei frei definiert werden. Literatur-
werte für kNit ri liegen zwischen 0.1 und 1.0, wo-
bei die Mehrheit der Quellen Werte zwischen 0.1
und 0.3 angibt [Bowie u. a., 1985; Chapra, 1997;
Heusch, 1998; Wool, 2008]. Ebenso wie die Wie-
derbelüftungsrate wird die gesetzte Nitrifikationsra-
te, die für eine Temperatur von 20 °C gilt, über ei-




Θ= 1,042 z. B. [Bowie u. a., 1985]
(4.32)
Der Nitrifikationsprozess ist auf einen ausrei-
chenden Sauerstoffgehalt und eine ausreichende Al-
kalinität sowie einen ausreichenden Karbonatge-
halt des Gewässers angewiesen. Dies wird über
drei Michaelis-Menten-Terme (auch Monodterme ge-
nannt) zur Begrenzung des Prozesses durch geringe
SO-, SIC -, SALK -Konzentrationen berücksichtigt. Mi-
chaelis und Menten [1913] wiesen die Prozesslimi-
tierung an Enzymreaktionen nach, Monod [1949]
übertrug die Ergebnisse auf das mikrobiologische
Wachstum. Über eine Halbsättigungskonstante KS ,
die die Konzentration der betrachteten Stoffgruppe
angibt, bei dem der Prozess mit der Hälfte des Ma-
ximalwertes abläuft, wird dieser Maximalwert in Ab-
hängigkeit der aktuell verfügbaren Nährstoffkonzen-
tration angepasst, die prinzipielle Form zeigt Glei-
chung 4.33:




Gleichungen 4.34 und 4.35, 4.36 beschreiben die
entsprechende Verminderung der Nitrifikationsrate
bei geringen Sauerstoffkonzentrationen, Karbonat-















SIC + KSN ,SIC
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KSN ,SALK = 0,001 [Henze u. a., 2007]
(4.36)
Der beim Abbau von SN verbrauchte Sauerstoff
wird über den stöchiometrischen Koeffizienten γSONit ri
beschrieben. Entgegen dem in der Literatur häufig
zu findenden Wert von -4.57, der sich aus Gleichun-
gen 2.1 und 2.2 ergibt, wird hier über die Definition
von γSONit ri = YA−64/14 mit YA = 0,24 ein Wert von
-4.33 verwendet. Hierdurch wird nach Schütze u. a.
[2002] ein reduzierter Sauerstoffverbrauch bei der
Nitrifikation berücksichtigt, da ein Teil des Ammoni-
ums zum Zellwachstum verwendet wird. Diese An-
nahme wird auch von Beck und Finney [1987] sowie
de Lima Reda [1996] unterstützt. Über den Ertrags-
koeffizienten γSSNit ri = YA = 0,24 wird der bei der
Nitrifikation entstehende Anteil an gelöster abbau-
barer Substanz beschrieben. Den leicht reduzieren-
den Einfluss der Nitrifikation auf die Gewässeralkali-
nität durch Freisetzung zweier H+-Ionen kann durch
den stöchiometrische Koeffizienten γSALKNit ri = −2/14
beschrieben werden. γSICNit ri ist aus Anpassungsgrün-
den an HMULV [2004a,a] im Standardfall Null.
Die Stoffgruppe SN umfasst Ammonium NH
+
4 und
Ammoniak NH3. Ob Ammonium-Stickstoff oder Am-
moniak vorliegt, ist vom pH-Wert und der Tempera-
tur abhängig. Der pH-Wert errechnet sich aus dem
Karbonatgehalt und der Alkalinität gemäß Jordan
[1989] und HMULV [2004a,b] nach Gleichung 4.37.







Die Ammoniakkonzentration berechnet sich dann










4.4.3.4 Abbau von organischer Substanz
Die ins Gewässer eingetragene organische Substanz
wird mit dem der Kläranlagensimulation entliehe-
nen Summenparameter des chemischen Sauerstoff-
bedarfs (CSB) beschrieben. Der Gesamt-CSB wird im
implementierten Gütemodell in eine gelöste inerte
Fraktion SI und eine gelöste abbaubare CSB-Fraktion
SS unterteilt. Diese detaillierte Unterscheidung ist
der Tatsache geschuldet, dass das von Schütze und
Alex [2009] entwickelte vereinfachte Gewässergüte-
modell stark an die Stoffgruppen und den dreiteili-
gen Prozess der Kläranlagensimulation [Henze u. a.,
2007] angepasst ist, sodass bei Bedarf eine leichte
Erweiterbarkeit möglich ist.
Standardmäßig wird nur der Abbau der gelösten
abbaubaren Fraktion SS betrachtet. Der Abbau wird
als Reaktionskinetik 1. Ordnung mit der Abbaurate
kAbbau beschrieben, die über eine Eingabedatei defi-
niert werden kann. Der in der Literatur zu findende
Wertebereich für kAbbau liegt zwischen 0,02 und 3,4
[Bowie u. a., 1985; Heusch, 1998; Wool, 2008]. Mit-
tels einer Arrheniusbeziehung wird der Einfluss der




Θ= 1,047 [Bowie u. a., 1985]
(4.39)
Über einen Monod-Term wird die Begrenzung der











Der beim Abbau verbrauchte Sauerstoff ergibt sich
aus dem stöchiometrischen Koeffizienten γSOAbbau. Mit-
tels der Koeffizienten γSNAbbau und γ
SI
Abbau wird die Frei-
setzung von Stickstoff SN und die beim Abbau ent-
stehende Menge an inertem organischem Material
berücksichtigt. Die Koeffizienten γSALKAbbau und +γ
SIC
Abbau
erlauben bei Bedarf den Einfluss des Abbaus auf Al-
kalinität und Karbonatgehalt mit abzubilden. Stan-
dardmäßig sind diese Terme zu Null gesetzt. Absetz-
prozesse von SS und dessen Freisetzung aus dem Se-
diment werden vernachlässigt
4.4.3.5 Photosynthese
Die Modellierung der pflanzlichen Biomasse in ei-
nem Gewässer ist eine komplexe Aufgabe. Die
pflanzliche Biomasse eines Fließgewässers setzt sich
aus schwimmenden Pflanzen (Phytoplankton) und
den Bodenpflanzen zusammen. Die Bodenpflanzen
lassen sich weiter in fest verwurzelte Wasserpflan-
zen (Makrophyten, Hydrophyten) und an unterhalb
der Wasseroberfläche haftenden Mikroalgen (Peri-
phyten) unterscheiden [Chapra, 1997]. In tieferen
Gewässern dominiert der Phytoplanktonanteil die
pflanzliche Biomasse, während in flachen Gewässern
die Bodenpflanzen dominieren, da das Licht hier die
Gewässersohle erreicht. In flachen Gewässern ist der
Einfluss der pflanzlichen Biomasse auf die Gewässer-
chemie größer als in tiefen Gewässern.
Eine detaillierte Modellierung einzelner Arten
pflanzlicher Biomasse ist im Rahmen der vorliegen-
den Arbeit nicht sinnvoll, vielmehr wird die gesamte
pflanzlichen Biomasse als eine Stoffgruppe XA abge-
bildet. Prozesse der Absetzung werden nicht berück-
sichtigt.
Generell kann die Photosynthese pflanzlicher Bio-




= kPhoto · XA (4.41)
Hierbei ist zu beachten, dass die Wachstumsrate
kPhoto neben einer maximalen Wachstumsrate von
der Temperatur, dem vorhandenen Nährstoffangebot
und der verfügbaren Lichtenergie abhängig ist, so-
dass gilt:





Zur Berücksichtigung des Temperatureinflusses
auf die Wachstumsprozesse gibt es verschiedene An-
sätze. Generell wird von einer maximalen Wachs-
tumsrate kPhote,re f bei einer festgelegten Temperatur
Tre f ausgegangen. Nach Chapra [1997] und Reichert
u. a. [2001b] liegt dieser Wert für 20 °C bei 2 [1/d].
Weitere Werte finden sich z. B. in Bowie u. a. [1985];
Wool [2008]. Der einfachste Ansatz ist die Annahme
eines linearen Zusammenhanges (Gleichung 4.43).
67
f (T ) = kPhoto,re f · T − TminTre f − Tmin (4.43)
Üblicher ist aber die Verwendung des sogenann-
ten Theta-Ansatzes, der sich aus der Arrhenius-
Gleichung ableitet [Chapra, 1997]:
f (T ) = kPhoto,re f · θ T−Tre f
θ = 1,066
(4.44)
Reichert u. a. [2001b] schlagen einen Ansatz nach
Gleichung 4.45 vor.
f (T ) = kPhoto,re f · eβXA ·(T−Tre f )
βXA = 0,046
(4.45)
Neben diesen drei Ansätzen, die mit steigender
Temperatur eine Zunahme der Photosyntheserate
verbinden, gibt es auch Ansätze die Photosynthese-
rate ab einer Minimaltemperatur Tmin von 0 begin-
nen zu lassen, sie bei der optimalen Temperatur Topt
das Maximum erreichen zu lassen und sie bei weiter
steigenden Temperaturen wieder auf 0 abfallen zu
lassen. Neben einer entsprechenden Definition linea-
rer Zusammenhänge lässt sich dieses Verhalten auch
über Funktionsverläufe beschreiben [Cerco und Co-
le, 1993, 1994].
f (T ) =
kPhoto,opt · eκ1·(T−T
2
opt ), T ≤ Topt
kPhoto,opt · eκ2·(T−T2opt ), T > Topt
(4.46)
Abbildung 4.14 zeigt einen Vergleich der Korrek-
turfunktionen 4.44, 4.45 und 4.46. Gleichung 4.46
eignet sich vorwiegend zur detaillierten Beschrei-
bung der Wachstumsraten bei der Betrachtung un-
terschiedlicher Arten an pflanzlicher Biomasse. Wird
die pflanzliche Biomasse wie im vorliegenden Ge-
wässergütemodell unter einer gemeinsamen Stoff-
gruppe zusammengefasst, kann davon ausgegangen
werden, dass bei allen Temperaturen das Wachstum
zumindest einer Art stattfindet [Chapra, 1997], so-
dass die Gleichungen 4.44 und 4.45 bevorzugt zur
Anwendung kommen. Beide wurden in das Gewäs-
sergütemodell implementiert und können wahlwei-
se aktiviert werden. Die Variante nach Reichert u. a.
[2001b] (Gleichung 4.45) wird im Standardfall ver-
wendet.
Neben der temperaturbedingten Wachstumsbe-
schränkung wird das Wachstum der pflanzlichen Bio-
masse auch vom verfügbaren Nährstoffangebot be-
grenzt. Zur Beschreibung der Nährstofflimitierung
kommen die schon vom Nitrifkationsprozess bekann-
ten Monod-Begrenzungsterme zum Einsatz.
Für die Wachstumsbegrenzung bei Stickstoffman-
gel ergibt sich f(NS) zu:
f (NS) =
SN
KSPhoto ,N + SN
KSPhoto ,N = 0.1
(4.47)
Entsprechend folgt für den Nährstoff Phosphor:
f (NP) =
SP
KSPhoto ,P + SP
KSPhoto ,P = 0,02
(4.48)
Bezüglich der Integration mehrerer limitierender
Nährstoffkonzentrationen [ f (NS), f (NP)] gibt es
verschiedene Möglichkeiten. Eine multiplikative Be-
trachtung [ fN = f (NS) · f (NP] geht davon aus, dass
eine geringe Konzentration mehrerer Nährstoffe das
Wachstum stärker behindert, als wenn nur ein Nähr-
stoff gering verfügbar ist. Kritisch bei dieser Betrach-
tung ist die Tatsache, dass es hierdurch zu einer ex-
trem starken Begrenzung kommen kann und die Be-
rücksichtigung mehrerer Nährstoffe immer restrikti-
vere Wachstumsbedingungen produziert. Im Gegen-
satz dazu steht die Annahme, den jeweils am we-
nigsten verfügbaren Nährstoff als limitierenden Fak-
tor zu betrachten (Gleichung 4.49). Darüber hinaus
kann auch das harmonische Mittel der verschiede-
nen Begrenzungsfaktoren herangezogen werden. Die
Bestimmung des Minimums (Liebig-Gesetz) ist der
meistverwendete Ansatz [Chapra, 1997] und wurde




f (NS), f (NP)
)
(4.49)
Den wichtigsten Einfluss auf die Photosynthese-
rate hat die zur Verfügung stehende Lichtenergie.
Die Lichtenergie an der Gewässeroberfläche I un-
terliegt einem täglichen Verlauf und wird mit einer
von Schütze und Alex [2009] in das vereinfachte Ge-
wässergütemodell implementierten Funktion bereit-
gestellt. Diese berechnet in Abhängigkeit vom aktu-
ellen Tag im Jahr und der Uhrzeit sowie der geogra-
phischen Breite einen Faktor zwischen [0;1], der den
Stand der Sonne über dem Horizont beschreibt (1 =
Zenit, 0 = Horizont oder darunter). Über eine Mul-
tiplikation mit der Basislichtstärke I0 kann damit die
aktuell vorhandene Lichtintensität I bestimmt wer-
den.
Die an der Oberfläche verfügbare Lichtintensität

















f(T), Reichert f(T), Thetaansatz f(T), Cerco und Cole
Abbildung 4.14: Vergleich verschiedener Temperaturkorrekturformeln für die Photosyntheserate [kPhoto,re f
= 2, Tre f = 20 °C, Topt = 30, kPhoto,opt = 5, θ =1.066, β = 0.046 und κ1 = κ2 = 0.02]
was über das Beer-Lampert-Gesetz berücksichtigt
werden kann
I(z) = I · e−γez
γe = Reduktionsfaktor
z = Abstand zur Gewässeroberfläche
(4.50)
In der Literatur finden sich überwiegend drei An-
sätze zur Beschreibung des Lichteinflusses auf das
Wachstum der Pflanzenmasse. Dies sind der Halb-
sättigungsansatz (Gleichung 4.51), der Ansatz nach
Smith [1936, 1937] (Gleichung 4.52) und der Ansatz

















Iopt = Optimale Lichtintensität
(4.53)
Alle drei Ansätze liefern für geringe und mittlere
Lichtintensitäten ähnliche Werte. Die Photosynthese-
rate steigt mit zunehmender Lichtintensität an. Bei
sehr hohen Intensitäten wurde allerdings ein Rück-
gang der Photosyntheserate festgestellt (Photoinhi-
bition). Dieser Effekt wird nur von Gleichung 4.53
berücksichtigt.
Kombiniert man Gleichung 4.50 mit Gleichung
4.53 und integriert über die Fließtiefe ergibt sich die







− IIopt ·e−γe ·h − e− IIopt
]
(4.54)
Bei der Photosynthese wird Sauerstoff freigesetzt,
was über den stöchiometrischen Faktor γSOPhoto be-
schrieben wird. Zur Bestimmung von γSOPhoto ergibt







Aus der generellen stofflichen Zusammenset-
zung pflanzlicher Biomasse (algal protoplasma)
C6H2630110N16P1 lässt sich das Massenverhältnis für
C : N : P bestimmen. 106 · 12 : 16 · 14 : 1 · 31 oder in










Neben der Produktion von Sauerstoff werden bei
der Photosynthese Stickstoff und Phosphor als Nähr-
stoffe verbraucht. Die stöchiometrischen Koeffizien-
ten bestimmten sich aus dem Massenverhältnis zu
γ
SN
Photo = 0,072 und γ
SP
Photo = 0,1. Der Einfluss des
Prozesses auf den Karbonatgehalt und die Alkalinität
wird vernachlässigt.
4.4.3.6 Veratmung und Absterben
Der entgegengesetzte Prozess der Photosynthese ist
die Veratmung, bei der Sauerstoff verbraucht wird.
Neben der Veratmung führt auch das Absterben von
pflanzlicher Biomasse zur Reduktion dieser Stoff-
gruppe. Absetzvorgänge und die Aufnahme von
Pflanzen durch Tiere werden im Rahmen der vorlie-
genden Arbeit nicht betrachtet.
Da die Prozesse der Veratmung und des Abster-
bens schwierig getrennt zu erfassen sind, werden sie
zumeist gemeinsam modelliert [Chapra, 1997] und
in einer gemeinsamen Reaktionsrate kRespi zusam-
mengefasst, deren Wert zwischen 0,01 und 0,8 [1/d]
angegeben wird Bowie u. a. [1985]; Chapra [1997];
Wool [2008]. Der Temperatureinfluss wird wie für
die Photosynthese mit Gleichung 4.45 berücksichtigt.









KSR,O2 = 0,2 [Henze u. a., 2007]
(4.57)
berücksichtigt.





Respi) können nach Stumm und
Morgan [1996] denen der Photosynthese gleichge-
setzt werden, sie kommen allerdings mit umgekehr-
tem Vorzeichen zur Anwendung.
4.4.3.7 Sedimentsauerstoffbedarf
Der Einfluss sauerstoffzehrender Prozesse am Ge-
wässerboden oder im Gewässerbenthos kann über
einen Sedimentsauerstoffbedarf berücksichtigt wer-
den. Die Modellierung erfolgt in Anlehnung an Bo-
wie u. a. [1985] über einen konstanten Parameter
SOD, publizierte Werte liegen zwischen 0,2 und 4,0
g/(m2 d) [Heusch, 1998]. Der Bezug des Parameters
auf die Fließtiefe h berücksichtigt den geringen Ein-
fluss des Sedimentsauerstoffbedarfes auf die gesamte
Wassersäule.




Θ= 1,047 [Bowie u. a., 1985]
(4.58)
Über Gleichung 4.59 wird die Begrenzung dieses
Prozesse bei niedrigen Sauerstoffkonzentrationen im
Gewässerkörper berücksichtigt. Der Einfluss des Pro-
zesses auf den Karbonatgehalt [Gujer, 2007] wird in
Anpassung an HMULV [2004a,a] standardmäßig zu
γ
SIC











Der CO2-Gasaustausch ist ein optionaler Prozess.
Hiermit kann der Austausch von CO2 mit der Atmo-
sphäre berücksichtigt werden, was einen Einfluss auf
den Karbonatgehalt des Wasser hat. Standardmäßig
ist der Prozess deaktiviert. Wird er verwendet, erfolgt
die Modellierung in Analogie zur Wiederbelüftung
(vgl. Tabelle 4.3) [Schütze und Alex, 2009].
4.5 BLUEM.GIS
In urbanen Gebieten ist die Ermittlung der Sys-
temstruktur (vgl. Kapitel 4.1) vergleichsweise ein-
fach. Grundstückslage und -größe sind in Kataster-
plänen erfasst. Für Kanalnetz und Speicherbauwer-
ke der Siedlungsentwässerung liegen in der Regel
Planungen (Generalentwässerungsplan) mit detail-
lierten Angaben vor. Aufgrund der seit Jahrzehnten
gültigen Emissionsbeschränkungen und des gängi-
gen Einsatzes von Modellen zur Ermittlung dieser
Emissionen liegen häufig sogar bereits fertige Mo-
delldatensätze vor. Diese enthalten je nach Art des
Modells (hydrologisch/hydraulisch) in unterschied-
lichem Detaillierungsgrad eine Abbildung der urba-
nen Entwässerungsstruktur mit allen maßgeblichen
Größen und Parametern.
In Hessen liegen aufgrund des sogenannten
SMUSI-Erlasses [HMUEB, 1992] flächendeckend für
alle größeren Siedlungsgebiete SMUSI-Datensätze
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vor, die einfach in das von BLUEM.SIMU benötigte
Format umgewandelt werden können. Bei der
Verwendung anderer Programme zur Ermittlung der
Emissionen aus Siedlungsbereichen (z. B. MOMENT
[BGS, 2002], HYSTEM-EXTRAN [itwh, 2002] oder
das frei verfügbare SWMM [Rossman, 2009]) ist
die Überführung der Systemstruktur in ein anderes
Modell (BLUEM.SIMU) zwar mit Aufwand verbun-
den, die Konvertierung der Daten ist aber prinzipiell
möglich.
Im Bereich der ruralen Einzugsgebietsteile ist die
Ermittlung der Systemstruktur schwieriger, da hier
in der Regel keine fertigen Datensätze vorhanden
sind. Vielmehr müssen aus topographischen Infor-
mationen, insbesondere dem Gefälle, die Fließwege
ermittelt werden. Hierbei ist zu berücksichtigen, dass
sich Fließwege, die sich aus der Analyse eines digita-
len Höhenmodells (DHM) ergeben, nicht immer mit
den bekannten Verläufen der Fließgewässer decken.
Neben der Ermittlung der Fließwege muss das zu un-
tersuchende Einzugsgebiet dann, wie schon in Kapi-
tel 4.2.1 beschrieben, in Teileinzugsgebiete und diese
weiter in Elementarflächen unterteilt werden.
Ein Großteil der hierfür benötigten Daten (Höhen-
modell, Landnutzungsverteilung, Bodentypenvertei-
lung, Gewässerverläufe, Einleitestellen der urbanen
Siedlungsentwässerung, etc.) liegen mittlerweile in
digitaler Form vor. Die Analyse des Gesamteinzugs-
gebietes und die Ermittlung der Systemstruktur kann
daher durch die Verwendung geographischer Infor-
mationssysteme (GIS) unterstützt und maßgeblich
vereinfacht werden.
Im Rahmen der vorliegenden Arbeit wurde hier-
zu auf die Extension ArcSWAT [Winchell u. a., 2008]
für die GIS-Software ArcGIS der Firma ESRI zurück-
gegriffen. Sie bündelt und erweitert die in ArcGIS zur
Verfügung stehenden Werkzeuge und ermöglicht ei-
ne zielgerichtete Ermittlung der Systemstruktur. Zu
den von ArcSWAT bereitgestellten und im Rahmen
dieser Arbeit verwendeten Funktionalitäten zählen:
• Übernahme bekannter Grenzen für das Ge-
samteinzugsgebiet.
• Einbrennen bekannter Fließwege in das digitale
Höhenmodell.
• Bestimmung der Fließwege aus dem digitalen
Höhenmodell.
• Bestimmung der Gewässerbildung mit einem
Schwellwertansatz.
• Untergliederung des Gesamteinzugsgebietes in
Teileinzugsgebiete gemäß dem ermittelten Ge-
wässernetz.
• Definition weiterer Punkte zur Untergliederung
des Einzugsgebietes in Teileinzugsgebiete zu-
sätzlich zu jenen, die sich aus der Analyse des
Gewässernetzes ergeben.




– des Gefälles sowie
– deren Überlagerung.
• Abspeicherung und Verwaltung der Ergebnisse
in einer Datenbank.
Neben der Verwendung der Standarddaten
für Landnutzungen und Bodentypen aus SWAT
bietet ArcSWAT auch die Möglichkeit, eigene
Landnutzungs- und Bodenklassifikationssysteme zu
verwenden. Die aus dem digitalen Geländemodell
(DGM) bestimmten Gefällewerte innerhalb eines
Einzugsgebietes können in eine beliebige Anzahl an
Gefälleklassen unterteilt werden.
Zur Bestimmung der Elementarflächen innerhalb
eines Teileinzugsgebietes werden die Informationen
über Landnutzung, Bodentypen und Gefälle mit-
einander verschnitten, sodass eindeutige Kombina-
tionen entstehen. Zur Begrenzung der so ermittel-
ten Elementarflächen pro Teileinzugsgebiet können
Schwellwerte definiert werden. Für Landnutzung,
Bodentyp und Gefälleklasse können flächenbezogene
Grenzwerte oder prozentuale Anteile definiert wer-
den, ab denen sie berücksichtigt werden. So können
Landnutzungen, Bodentypen oder Gefälleklassen mit
extrem geringem Anteil an einer Teileinzugsgebiets-
fläche vernachlässigt werden. Die Zahl der entste-
henden Elementarflächen kann so begrenzt werden.
Werden auf diese Weise Landnutzungen, Bodenty-
pen oder Gefälleklassen ausgeschlossen, wird die Ge-
samtgröße des Teileinzugsgebietes nach dem Aus-
schluss flächengewichtet auf die verbleibenden Ka-
tegorien verteilt. Zudem bietet ArcSWAT die Mög-
lichkeit, bestimmte Landnutzungskategorien aus der
Grenzwertbetrachtung auszunehmen (z. B. urbane
Flächen).
Die Ergebnisse der Einzugsgebietsanalyse, der
Fließwegbestimmung, der Gewässerdefinition, der
Unterteilung des Gesamteinzugsgebietes in Teilein-
zugsgebiete, die weitere Unterteilung in Elemen-
tarflächen sowie deren Verknüpfung mit Landnut-
zungsarten, Bodentypen und Gefälleklassen wird
von ArcSWAT in einer Datenbank abgespeichert.
BLUEM.GIS greift auf die von ArcSWAT erzeugte
Datenbank mit den Informationen zur Systemstruk-
tur des Einzugsgebietes zu und erzeugt daraus Ein-
gabedateien für BLUEM.SIMR.
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Für die Teileinzugsgebietsdatei werden neben
der Bezeichnung des Teileinzugsgebietes die Fläche,
die minimale und maximale Höhe, der Versiege-
lungsgrad sowie der längste Fließweg automatisch
aus der ArcSWAT-Datenbank eingelesen und in das
BLUEM.SIMR-Format konvertiert.
Danach werden die aus der Überlagerung
von Landnutzung, Bodentyp und Gefälleklassen
bestimmten Elementarflächen der Teileinzugsge-
biete aus der Datenbank importiert und in das
BLUEM.SIMR-Format konvertiert. Hierzu zählen
neben dem zugehörigen Teileinzugsgebiet die Gefäl-
leklasse, der prozentuale Flächenanteil, die Kennung
der Landnutzung und der Bodennutzung sowie die
Kennung für das Modul der diffusen Quellen.
Zur Definition der Gewässerabschnitte werden die
von ArcSWAT ermittelten Gewässerlängen, das Ge-
fälle sowie das zugehörige Teileinzugsgebiet ausge-
lesen und in das BLUEM.SIMC -Format konvertiert.
Abbildung 4.15 zeigt die Maske von BLUEM.GIS
zur Konvertierung der ArcSWAT-Ergebnisse in die
Eingabedateien von BLUEM.SIMR und BLUEM.SIMC .
4.5.1 Systemstrukturen des integrierten Modells
Wie in Kapitel 4.1 und 4.2 dargestellt, kommen im
Rahmen des integrierten Modellkonzeptes jeweils
unterschiedliche Modelle für die Simulation der ur-
banen und der ruralen Flächen zum Einsatz. Urbani-
sierte Teilgebiete werden aus der ruralen Umgebung
extrahiert und getrennt modelliert. Die Systemstruk-
tur des Gesamteinzugsgebietes wird also gedank-
lich in mehrere Teilsystemstrukturen unterteilt. Die
mit ArcSWAT bestimmte und mit BLUEM.GIS kon-
vertierte Systemstruktur des Gesamteinzugsgebietes
bildet hierbei die Basis. Für jedes urbanisierte Gebiet
im Gesamteinzugsgebiet wird zusätzlich eine urbane
Systemstruktur verwendet, um die jeweilige urbane
Entwässerungsstruktur im Detail berücksichtigen zu
können.
Zur Trennung der ruralen von der urbanen Sys-
temstruktur müssen die urbanisierten Gebiete aus
der ruralen Gesamtstruktur extrahiert werden. Die-
se Funktion wurde in BLUEM.GIS implementiert
(vgl. Abbildung 4.16) und über die Möglichkeit
zur Entfernung beliebiger Landnutzungskategori-
en umgesetzt. BLUEM.GIS liest hierzu existieren-
de BLUEM.SIMR-Eingabedateien für Teileinzugsgebie-
te und Elementarflächen ein und entfernt aus bei-
den Dateien urbane Landnutzungskategorien. Häu-
fig existieren zur genauen Beschreibung der jeweili-
gen Nutzung mehrere Kategorien für urbane Teilflä-
chen (z. B. in der CORINE-Klassifikation [DLR, 2005;
Bossard u. a., 2000]). Daher ist es in BLUEM.GIS
möglich, eine beliebige Landnutzungskategorie aus
dem Datensatz zu entfernen. Werden urbane Ge-
biete über mehrere Kategorien beschrieben, können
diese nacheinander entfernt werden. Die hierdurch
entstehenden Flächenveränderungen der Elementar-
flächen und Teileinzugsgebiete werden entsprechend
angepasst.
Neben der Extraktion der urbanen Teilflächen ist
ein weiterer wichtiger Schritt im Rahmen der inte-
grierten Modellierung von Einzugsgebieten mit kom-
plexer Nutzung die Definition der Schnittstellen zwi-
schen den Teilsystemstrukturen. Im Rahmen der
vorliegenden Arbeit sind dies insbesondere die Ab-
flussmengen und Stofffrachten aus Kläranlagen und
Mischwassereinleitung. Die Positionen dieser Einlei-
tungsstellen sind wichtige Punkte für die Unterglie-
derung des Gesamteinzugsgebietes in Teileinzugsge-
biete. Wie beschrieben, ist ArcSWAT in der Lage,
neben den sich aus der Gewässerstruktur ergeben-
den Teileinzugsgebieten, beliebige weitere Punkte
zur Untergliederung des Einzugsgebietes in Teilein-
zugsgebiete zu berücksichtigen. Die Lage der urba-
nen Einleitungsstellen am Gewässerkörper wird da-
her in GIS georeferenziert eingelesen und bei der
Untergliederung des Gesamteinzugsgebietes in Tei-
leinzugsgebiete berücksichtigt.
Durch die Trennung der ruralen und urbanen Be-
reiche können die in Kapitel 3.3 beschriebenen Ein-
schränkungen in der Modellierung von Einzugsge-
bieten mit komplexer Nutzung überwunden werden:
• Die Prozesse in ruralen und urbanen Teilen des
Einzugsgebietes können getrennt voneinander
erfasst werden. Hierdurch wird ein dem jewei-
ligen System angepasster Detaillierungsgrad er-
möglicht.
• Unterschiedliche Klimarandbedingungen in
städtischen und ländlichen Gebieten können
berücksichtigt werden.
• Das Gesamteinzugsgebiet kann an den für die
Gewässerqualität entscheidenden Punkten (Zu-
sammenfluss von natürlichen Gewässersträn-
gen und Einleitungspunkte des urbanen Ent-
wässerungssystems) unterteilt werden, sodass
an allen diesen Punkten eine Analyse der über-
lagerten Abflussverhältnisse und Stoffkonzen-
trationen möglich ist.
• Maßnahmen können getrennt für die ruralen
und urbanen Gebiete untersucht werden.
• Die gegenseitige Überlagerung der Wirkung von
Maßnahmen wird durch die Integration beider
Teilbereiche in die Gesamtsystemstruktur des
Gewässerkörpers gewährleistet.
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Abbildung 4.15: Konvertierung der Systemstruktur in Eingabedateien für BLUEM.SIMR und BLUEM.SIMC .
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Abbildung 4.16: Extraktion von Landnutzungsklassen aus der ruralen Gesamtsystemstruktur (BLUEM.GIS).
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4.5.2 Bodendatenbank
Die von BLUEM.GIS erzeugten Eingabedateien für
BLUEM.SIMR enthalten für jede Elementarfläche eine
eindeutige Kennung des Bodentyps und der Landnut-
zung.
Die Bodenstrukturen innerhalb eines Einzugsge-
bietes weisen in der Regel eine große Variabilität auf,
d.h. es findet sich eine Vielzahl unterschiedlicher Bo-
dentypen innerhalb eines Einzugsgebietes. Jeder Bo-
dentyp wird über eine beliebige Anzahl von Schich-
ten unterschiedlicher Bodenarten definiert (vgl. Ka-
pitel 4.2.4.3).
Der Bodenaufbau ist für die Berechnung des Ab-
flusses und insbesondere für die Aufteilung auf
die unterschiedlichen Abflusspfade von entscheiden-
der Bedeutung (vgl. Kapitel 4.2.4.3), sodass ei-
ne möglichst detaillierte Berücksichtigung anzustre-
ben ist. Der Schichtaufbau der Bodentypen wird in
der BLUEM.SIMR-Eingabedatei für Böden beschrie-
ben, die für die Bodenfeuchteberechnung benötig-
ten Parameter der Bodenarten in der Eingabedatei
für Bodenarten. Aufgrund der Vielzahl an möglichen
Bodentypen und -arten ist eine händische Erstellung
dieser Eingabedateien bei größeren Einzugsgebieten
zeitaufwendig, vor allem aber extrem fehleranfällig.
Zur leichteren Anwendbarkeit des entwickelten
Modellkonzeptes wurde daher eine Bodendatenbank
entwickelt und an BLUEM.GIS angebunden. Hierzu
wurden die Informationen der digitalen Bodenkarte
Hessen [HLUG, 2002] in die Bodendatenbank inte-
griert und mit Bodenkennwerten verknüpft. Abbil-
dung 4.17 zeigt einen Beispielbodentyp der Boden-
karte Hessen.
Für jede Geneseart (Bodeneinheit) wird die Zu-
sammensetzung aus verschiedenen Bodenschichten
in Abhängigkeit von der Vegetationsart (Acker, Grün-
land, Wald) beschrieben. Neben den jeweiligen
Schichtdicken ist die Feinbodenart der Schicht sowie
die Bodenrohdichteklasse nach Sponagel [2005] an-
gegeben. Die Verknüpfung dieser Informationen mit
der digitalen Bodenkarte Hessen erfolgt über die ein-
deutige ID der Bodenform (BF).
Die ID des Bodentyps (BF) und des Schichtauf-
baus mit den Informationen zur jeweiligen Bodenart
wird zusammen mit der informativen Bezeichnung
der Bodeneinheit von BLUEM.GIS in die Bodentyp-
eingabedatei von BLUEM.SIMR konvertiert. Derzeit
kann BLUEM.SIMR maximal sechs Bodenschichten je
Bodentyp verwalten. In wenigen Fällen finden sich
in der Bodenkarte Hessen Bodentypen mit mehr als
sechs Schichten. In diesen Fällen sind in der Boden-
datenbank die Informationen zu allen Schichten ent-
halten, es werden jedoch nur die ersten sechs Schich-
ten exportiert.
Bormann [2007] zeigte die Eignung der deutschen
Bodentexturklassifikationen (z. B. [HLUG, 2002])
in Verbindung mit Bodenkennwerten aus Sponagel
[2005] als Standardwerte für die physikalisch ba-
sierte hydrologische Modellierung. Zur Charakteri-
sierung der Bodenarten wurden folglich für die Bo-
denarten nach Sponagel [2005] (vgl. Tabelle 4.5) de-
ren wichtigste Kenngrößen in die Bodendatenbank
implementiert [DVWK, 1982, 1986, 1995; HLUG,
2002; DVWK, 2002; Scheffer und Schachtschabel,
2002; Sponagel, 2005]. Hierzu zählen jeweils für die
drei Bodenrohdichteklassen ρ1−2, ρ3 und ρ4−5 die
Luftkapazität, die nutzbare Feldkapazität, die Feld-
kapazität und der k f -Wert. Darüber hinaus wurde für
jede Bodenart die maximale kapillare Aufstiegsrate
hinterlegt. Neben diesen für BLUEM.SIMR benötigten
Kennwerten (vgl. Kapitel 4.2.4.3) wurden zur Ver-
wendung der Datenbank für die Modellierung mit
SWAT auch die Ton-, Schluff- und Sandanteile, die
effektive Durchwurzelungstiefe, der Anteil an orga-
nischem Kohlenstoff (Humusgehalt/1,72 [Sponagel,
2005; Neitsch u. a., 2005]), die Albedo des feuchten
Bodens nach Flanagan und Livingston [1995] und
Post u. a. [2000] sowie ein Bodenerosionsfaktor nach
Singh [1995a, Kapitel 25] integriert.
In Abhängigkeit von der in der für den Boden-
typ angegebenen Trockenrohdichteklasse werden die
von BLUEM.SIMR benötigten Werte von BLUEM.GIS
aus der Datenbank berechnet, konvertiert und die
Bodenarteingabedatei erzeugt. Die maximale Infil-
trationsrate wird hierbei über einen in BLUEM.GIS
eingebbaren Faktor bestimmt und berechnet sich zu
Faktor ·k f . Standardmäßig beträgt der Faktor = 2.
Durch die Integration von Werten für alle drei
Rohdichteklassen in die Bodendatenbank stehen für
die charakteristischen Bodenkennwerte zur Boden-
feuchtesimulation auch Unter- und Obergrenzen für
Kalibrierungsaufgaben zur Verfügung.
4.6 BLUEM.WAVE
Die Berechnungsergebnisse von BLUEM.SIMR,C wer-
den in ASCII-Dateien abgespeichert. Zur einfachen
Betrachtung, Verwaltung und Analyse der Zeitreihen
wurde BLUEM.WAVE entwickelt [Bach u. a., 2009].
Bei der integrierten Simulation von ruralen und
urbanen Teilsystemen enthalten die BLUEM.SIMR,C -
Ergebnisdateien die sich aus der Wechselwirkung
und Überlagerung der Teilsysteme ergebenden Ge-
samtergebnisse. Bei Bedarf können mit BLUEM.WAVE
auch die detaillierten Ergebnisganglinien der einzel-
nen BLUEM.SIMU -Instanzen analysiert werden. Die
Ergebnisdateien von BLUEM.SIMR,C und BLUEM.SIMU
können direkt importiert werden, darüber hinaus
stehen weitere Importformate und der Import von
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Abbildung 4.17: Auszug aus den Erläuterungen zur Bodenkarte Hessen [HLUG, 2002].
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Tabelle 4.5: Feinbodenarten nach Sponagel [2005]
Bodenart Bezeichnung Bodenartgruppe
Ss reiner Sand Reinsande
Sl2 schwach lehmiger Sand Lehmsande
Sl3 mittel lehmiger Sand Lehmsande
Sl4 stark lehmiger Sand Sandlehme
Slu schluffig-lehmiger Sand Sandlehme
St2 schwach toniger Sand Lehmsande
St3 mittel toniger Sand Sandlehme
Su2 schwach schluffiger Sand Lehmsande
Su3 mittel schluffiger Sand Schluffsande
Su4 stark schluffiger Sand Schluffsande
Ls2 schwach sandiger Lehm Normallehme
Ls3 mittel sandiger Lehm Normallehme
Ls4 stark sandiger Lehm Normallehme
Lt2 schwach toniger Lehm Normallehme
Lt3 mittel toniger Lehm Schlufftone
Lts sandig-toniger Lehm Tonlehme
Lu schluffiger Lehm Tonschluffe
Uu reiner Schluff Sandschluffe
Uls sandig-lehmiger Schluff Lehmschluffe
Us sandiger Schluff Sandschluffe
Ut2 schwach toniger Schluff Lehmschluffe
Ut3 mittel toniger Schluff Lehmschluffe
Ut4 stark toniger Schluff Tonschluffe
Tt reiner Ton Lehmtone
Tl lehmiger Ton Lehmtone
Tu2 schwach schluffiger Ton Lehmtone
Tu3 mittel schluffiger Ton Schlufftone
Tu4 stark schluffiger Ton Schlufftone
Ts2 schwach sandiger Ton Lehmtone
Ts3 mittel sandiger Ton Tonlehme
Ts4 stark sandiger Ton Tonlehme
fS Feinsand Reinsande
fSms mittelsandiger Feinsand Reinsande
fSgs grobsandiger Feinsand Reinsande
mS Mittelsand Reinsande
mSfs feinsandiger Mittelsand Reinsande
mSgs grobsandiger Mittelsand Reinsande
gS Grobsand Reinsande
Hn Torf Torf (Hilfseintrag)
m Mudden Mudden (Hilfseintrag)
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CSV-Dateien zur Verfügung. Daten aus anderen An-
wendungen, wie zum Beispiel MS Excel können über
die Zwischenablage eingefügt werden. Die Ganglini-
endarstellung in BLUEM.WAVE erlaubt eine beliebige
Anzahl von Achsen, was insbesondere bei Ergebnis-
sen der integrierten immissionsbasierten Gewässer-
gütesimulation hilfreich ist, da so Abfluss und un-
terschiedliche Stoffkonzentrationsverläufe übersicht-
lich in einem Diagramm dargestellt werden können.
Neben der Darstellung von Zeitreihen können die-
se beschnitten und in verschiedene Formate expor-
tiert werden. Die implementierten Analysefunktio-
nen umfassen Mittelwert, Median, Minimum, Maxi-
mum, Standardabweichung, Doppelsummenanalyse,
verschiedene Gütekriterien und eine Wahrscheinlich-
keitsverteilung. Zu den implementierten Gütekriteri-
en zählen











QtM =QMessung zum Zeitpunkt t
QtS =QSimulation zum Zeitpunkt t
(4.60)










































sM ,m = Kovarianz
s = Standardabweichung
sM = s der gemessenen Werte
sS = s der simulierten Werte
n= Anzahl der Ganglinienordinaten
QM =Mittelwert des gemessenen Abflusses
QS =Mittelwert des simulierten Abflusses
(4.63)
• Hydrologische Deviation nach Schultz [1968]:
D = 200 ·
∑T
t=1 |QtS −QtM | ·QtM
n ·QM ,max2
QM ,max =Maximaler gemessener Abfluss
(4.64)
4.7 BLUEM.OPT
BLUEM.OPT ist ein Optimierungswerkzeug. Neben
Sensitivitätsanalysen erlaubt es die mono- oder mul-
tikriterielle Optimierung auf Basis von genetischen
Algorithmen. Neben der Optimierung von reellwer-
tigen Problemen [Muschalla, 2006] wurde von Hüb-
ner [2010] ein Verfahren zur memetischen Optimie-
rung integriert. BLUEM.OPT variiert eine beliebige
Anzahl von Parameter und Kenngrößen in den Einga-
bedateien von BLUEM.SIMR,C , steuert BLUEM.SIMR,C
über eine .Net-Schnittstelle an, evaluiert die Ergeb-
nisse in jedem Durchlauf und optimiert die Parame-
ter und Kenngrößen hinsichtlich beliebig definierba-
rer Zielfunktionen.
4.8 Modellkopplung
Wie in Kapitel 3.1.2 beschrieben, lassen sich prin-
zipiell zwei Arten der Modellkopplung unterschei-
den: Die sequentielle und die parallele Kopplung.
Im Rahmen der vorliegenden Arbeit kommt nur ei-
ne parallele Kopplung in Frage, da nur auf diesem
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Wege Wechselwirkungen zwischen den Teilsystemen
berücksichtigt werden können und Maßnahmen in
allen Teilbereichen des Einzugsgebietes untersucht
werden können.
Für die parallele Kopplung von Modellen sind ver-
schiedene Randbedingungen notwendig. So müssen
die zu koppelnden Modelle über Schnittstellen ver-
fügen, die während der Simulation einen Datenaus-
tausch mit anderen Modellen zulassen. Die Imple-
mentierung solcher Schnittstellen ist in den meisten
Fällen nur mit einem Zugriff auf den Quellcode des
Programms möglich.
Abbildung 4.18 gibt eine Übersicht aller Teilkom-
ponenten des entwickelten integrierten Modellsys-
tems und deren Kopplung. Neben den bereits er-
wähnten Komponenten wurden auch BLUEM.WAVE
und BLUEM.OPT mit in die Darstellung integriert.
Kernkomponenten des integrierten Modellsystems
sind BLUEM.SIMR,C , also die Komponenten, in de-
nen die Basissystemstruktur (vgl. Kapitel 4.5.1 des
Einzugsgebietes und des Gewässerverlaufes abge-
bildet wird. Die Definition dieser Basissystemstruk-
tur erfolgt durch den Import von ASCII-Dateien
(zur genauen Beschreibung dieser Eingabedatei-
en sei auf ihwb [2010] verwiesen). Ein Teil die-
ser Eingabedateien wird von BLUEM.GIS automa-
tisiert aus GIS-Daten zur Landnutzung, Bodenver-
teilung, Einleitungsstellen sowie der Topographie
(DGM) und der beschriebenen Bodendatenbank er-
stellt. Darüber hinaus wird über eine Importroutine
von BLUEM.SIMC die mit SIMBA definierte Matrix des
Gewässergütemodells in binärer Form eingelesen.
Die Teilsystemstruktur der urbanisierten Gebiete
wird ebenfalls mittels ASCII-Dateien definiert (zur
genauen Beschreibung dieser Eingabedateien sei auf
Ostrowski u. a. [2007c,d] verwiesen). Hierbei wird
jedes Siedlungsgebiet innerhalb des Gesamteinzugs-
gebietes durch einen eigenen Datensatz repräsen-
tiert. Befinden sich mehrere Siedlungsgebiete inner-
halb eines Einzugsgebietes werden diese jeweils mit
einem eigenen Exemplar von BLUEM.SIMU simuliert.
Wie in Kapitel 4.5.1 beschrieben, muss an allen
Einleitungsstellen der Siedlungsentwässerung ein
Datenaustausch zwischen BLUEM.SIMR,C und der je-
weiligen Instanz von BLUEM.SIMU stattfinden. Zur
Realisierung dieser parallelen Kopplung wird auf das
OpenMI-Framework zurückgegriffen [Moore u. a.,
2004; Blind und Gregersen, 2005; Gregersen u. a.,
2007]. Zur Verwendung von OpenMI als Kopplungs-
werkzeug müssen die zu koppelnden Modelle mit
entsprechenden Schnittstellen ausgerüstet werden
[Reußner u. a., 2008a, 2009]. Über eine graphischen
Benutzeroberfläche (OpenMI Configuration Editor)
können dann Verknüpfungen zwischen den Model-
len definiert werden. Hierbei wird neben dem Ort
der Verknüpfung auch die Art der zu übergebenden
Werte festgelegt, zudem können Konvertierungsrou-
tinen aufgerufen werden.
Während BLUEM.SIMR im Rahmen der vorliegen-
den Arbeit mit denselben Stoffgruppen rechnet wie
das BLUEM.SIMC -Gewässergütemodell, verwendet
BLUEM.SIMU andere Stoffgruppen. Die BLUEM.SIMU -
Stoffgruppen für Stickstoff und Phosphor können
direkt übernommen werden, für die übrigen Stoff-
gruppen sind Konvertierungen erforderlich. Hierbei
wird prinzipiell auf Vorschläge von Bornemann
u. a. [1998] zurückgegriffen. Die Stoffgruppen SS
und SI werden demzufolge aus den BLUEM.SIMU -
Stoffgruppen CSB und AFS bestimmt [Schütze
und Alex, 2009], wobei für Kläranlage und Entlas-
tungsbauwerke leicht unterschiedliche Parameter
berücksichtigt werden, die über eine Eingabedatei
verändert werden können. Die Stoffgruppen SO,
SALK , SIC und XA werden in BLUEM.SIMU nicht
modelliert und müssen daher an der Schnittstelle
zwischen den beiden Modellen gesetzt werden.
Für die Sauerstoffkonzentration wird ein Wert
von 5.46 mg/l angenommen, der damit unter der
Sättigungskonzentration liegt. Der pH-Wert des
Kläranlagenablaufes wird auf 7.0 gesetzt, Mischwas-
sereinleitungen werden mit pH = 7.4 parametrisiert.
Die Umwandlung in die BLUEM.SIMC -Stoffgruppen
SALK und SIC erfolgt gemäß Gleichung 4.37. Für XA
wird eine Konzentration von Null angenommen.
Abbildung 4.19 zeigt die prinzipielle Kopplung
unterschiedlicher Modelle unter Verwendung des
OpenMI-Frameworks. Im Rahmen der vorliegenden
Arbeit fordert BLUEM.SIMR,C in jedem Zeitschritt per
„Get-Value“-Befehl für jede Verknüpfung mit einer
Einleitungsstelle einer BLUEM.SIMU -Instanz einen Er-
gebnisvektor an. BLUEM.SIMU berechnet dann die
jeweilige urbane Teilsystemstruktur und liefert Ab-
fluss und Stoffkonzentrationen für die gewünsch-
te Verknüpfung zurück. Hierbei wird automatisiert
die definierte Konvertierung der Stoffgruppen aus
BLUEM.SIMU auf die Stoffgruppen des Gewässergü-
temodells in BLUEM.SIMC durchgeführt. Details der
Implementation der OpenMI-Schnittstellen, deren
genauen Funktionsweise und die informationstech-







































































































































































































































































Die Anwendbarkeit des entwickelten Modellkon-
zepts wird an einem praktischen Beispiel demons-
triert. Ausgewählt wurde das Einzugsgebiet der obe-
ren Modau (Hessen), da es in geradezu repräsentati-
ver Weise die Charakteristiken eines Einzugsgebietes
mit komplexer Nutzung aufweist. Neben natürlichen
(überwiegend bewaldeten Flächen) wird das Ein-
zugsgebiet intensiv landwirtschaftlich genutzt. Dar-
über hinaus finden sich mehrere Siedlungsgebiete
innerhalb des Einzugsgebietes. Neben dieser guten
Eignung als Fallbeispiel sprachen bereits durchge-
führte Untersuchungen des Fachgebiets ihwb für die
Verwendung der Modau als Fallbeispiel, da auf die
Ergebnisse und Erfahrungen aus diesen Projekten zu-
rückgegriffen werden konnte. Die für die vorliegen-
de Arbeit wichtigen Charakteristika des Einzugsge-
bietes werden in den folgenden Abschnitten kurz be-
schrieben, für detaillierte Informationen sei auf Mül-
ler [1996]; Klawitter [2000]; Kraft [2001]; Leichtfuß
u. a. [2006]; Schröter und Ostrowski [2006]; Klawit-
ter [2006]; Ostrowski u. a. [2007a,b]; Günther u. a.
[2008]; Gallo [2009] verwiesen.
Die urbanen und ruralen Teile des Einzugsgebie-
tes wurden entsprechend den realen Bedingungen in
das integrierte Modellsystem überführt. Neben den
hierbei immer notwendigen Abstraktionen und Ver-
einfachungen lagen weder qualitativ noch quantita-
tiv ausreichende Daten für alle Teilkomponenten des
Modells vor. An den entsprechenden Stellen wurden
Annahmen getroffen. Entsprechend der begrenzten
Informationsdichte sind die Ergebnisse der Praxis
entsprechend mit erheblichen Unsicherheiten behaf-
tet.
5.1.1 Lage, Topographie, Gewässersystem
Das Einzugsgebiet der Modau liegt in Südhessen,
südlich der Stadt Darmstadt und weist eine Gesamt-
größe von 204 km2 auf. Die Modau ist ein hessisches
Nebengewässer des Oberrheins. Das Gesamteinzugs-
gebiet besteht aus zwei sich stark unterscheidenden
Bereichen. Die Hälfte des Einzugsgebietes wird von
der hessischen Rheinebene geprägt, der östliche Teil
des Einzugsgebietes liegt nahezu komplett im geo-
logischen Bereich des kristallinen Odenwaldes. Im
Rahmen dieses Fallbeispiels wird nur der Bereich der
oberen Modau von der Quelle bis zum Pegel Eber-
stadt betrachtet, der eine Einzugsgebietsgröße von
ca. 92 km2 aufweist. Abbildung 5.1 zeigt das digi-
tale Höhenmodell (25m x 25m) der oberen Modau
sowie den Verlauf der Gewässer im Einzugsgebiet
der oberen Modau. Abbildung 5.2 zeigt zum besse-
ren Verständnis der nachfolgenden Beschreibung die
Siedlungsgebiete im Bereich der oberen Modau.
Die Modau entspringt im Südosten des Einzugsge-
bietes ca. 1 km nördlich der Neunkirchner Höhe. Von
dort fließt sie zunächst in westlicher Richtung. Ab
der Ortschaft Brandau verläuft sie in nördlicher Rich-
tung durch die Ortschaften Hoxhohl, Ernsthofen,
Ober- und Nieder-Modau. Kurz vor der Stadt Ober-
Ramstadt befindet sich das Hochwasserrückhalte-
becken Ober-Ramstadt (HWRB). In Ober-Ramstadt
wendet sich der Verlauf der Modau von Norden nach
Westen und der Fluss passiert Nieder-Ramstadt und
Eberstadt.
Wichtige Zuflüsse vor dem Hochwasserrückhal-
tebecken sind der Wurzelbach, der in Hoxhohl in
die Modau mündet sowie der Neutscher Bach, der
unterhalb von Ober-Modau einmündet. In Nieder-
Ramstadt mündet der Waschenbach in die Modau,
zwischen Nieder-Ramstadt und Eberstadt der Beer-
bach.
Das Hochwasserrückhaltebecken Ober-Ramstadt
liegt im Tal der Modau etwa 300 m oberhalb des
Stadtrandes von Ober-Ramstadt. Es wird im Dauer-
stau betrieben und dient dem Hochwasserschutz der
unterhalb liegenden Ortschaften. Die Eckdaten kön-
nen Tabelle 5.1 entnommen werden. Das Einzugsge-
biet der oberen Modau bis zum Hochwasserrückhal-
tebecken Ober-Ramstadt hat ein Größe von ca. 37
km2, die Fließlänge beträgt ungefähr 14 km.
Dem Dauerstau ist eine Vorsperre vorgelagert, um
das ankommende Geschiebe der Modau von dem
Dauerstaubereich fernzuhalten [Wasserverband Mo-
daugebiet, 2002].
5.1.2 Klima
Das Untersuchungsgebiet gehört zur humid-
gemäßigten Zone. Es treten relativ hohe
Niederschläge und niedrige Temperaturen auf.
Die Jahresniederschläge variieren zwischen 700
mm im Bereich von Darmstadt-Eberstadt und 1100
im Quellgebiet der Modau. Es ist eine deutliche
Niederschlags-Höhen-Korrelation erkennbar.
Die mittleren Jahrestemperaturen im höheren
Odenwald (400 mNN) liegen bei 8,4°C. Der Juli ist
im langjährigen Mittel mit 16,9°der wärmste Monat






































































































Flächen nicht-durchgängig städticher Prägung
Industrie- und Gewerbeflächen
Sport- und Freizeitanlagen
Abbildung 5.2: Urbanisierte Gebiete im Einzugsgebiet der oberen Modau
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Tabelle 5.1: Daten des Hochwasserrückhaltebeckens Ober-Ramstadt [Wasserverband Modaugebiet, 2002]
Einzugsgebiet an der Sperrstelle 37.1 km2
Bemessungshochwasser HQ100 18.0 m
3/s
Bemessungshochwasser HQ200 22.0 m
3/s
Regelabfluß 6.7 m3/s




HW-Schutzraumfläche bei Stauziel 13.1 ha







Höchstes Stauziel NN+215.39 m
5.1.3 Landnutzung
In Abbildung 5.3 ist die Landnutzungsverteilung im
Einzugsgebiet der Modau nach Bossard u. a. [2000]
und DLR [2005] dargestellt. Die Verteilung zeigt
die in Kapitel 1.1 und 2.1 beschriebene vielfältige
und stark durchmischte Nutzung. So finden sich bei-
spielsweise bereits in den Quellgebieten von Modau
und Wurzelbach nicht nur Waldflächen sondern auch
landwirtschaftlich genutzte Flächen. Aber auch im
weiteren Verlauf der Modau sowie der Nebengewäs-
ser und im unteren Einzugsgebiet finden sich neben
landwirtschaftlich genutzten Flächen immer wieder
Waldflächen.
Mit 44% hat die landwirtschaftliche Nutzung den
größten Anteil an der Gesamtnutzung des Einzugs-
gebietes. Mit 16,9% dominieren komplexe Parzellen-
strukturen gefolgt von nicht bewässertem Ackerland
mit 15,6%. 7,5% des Einzugsgebietes sind Wiesen
und Weiden, der Anteil an landwirtschaftlich genutz-
ten Flächen mit natürlicher Bodenbedeckung ist ge-
ring (3,2%).
Den zweitgrößten Anteil an der Landnutzung ha-
ben die weitgehend natürlichen Gebiete mit 43,3%
(20,1% Laubwald, 17,8% Mischwald, 5% Nadelwald
und 0,5% Wald-Strauch-Übergangsstadien).
Die urbanisierten Gebiete nehmen 12,2% der Ein-
zugsgebietsfläche ein und unterteilen sich in 10,3%
städtische geprägter Flächen, 1,6% Industrie- und
Gewerbeflächen und 0,3% Sport- und Freizeitanla-
gen. Abbauflächen für Mineralien können bei einem
Anteil von 0,4% an der Einzugsgebietsfläche ver-
nachlässigt werden.
Die urbanisierten Gebiete verteilen sich auf
die zwölf Städte und Gemeinden Beedenkirchen,
Brandau, Hoxhohl, Ober-Beerbach, Ernsthofen,
Nieder-Beerbach, Frankenhausen, Ober- und Nieder-
Modau, Rohrbach Ober-Ramstadt, Nieder-Ramstadt
und Eberstadt (vgl. Abbildung 5.2).
5.1.4 Geologie und Boden
Das Einzugsgebiet der oberen Modau liegt nahezu
komplett im Bereich des kristallinen Odenwaldes.
Nach Harres und Höllwarth [1982] liegen überwie-
gend basische und saure metamorphische und mag-
matische Gesteine vor. Die Gesteinskomplexe sind
von Löß- und Verwitterungsauflagen überdeckt, die
das Ausgangssubstrat für die heute vorfindbaren Bo-
dentypen im Einzugsgebiet darstellen.
Die Verteilung der Bodentypen im Einzugsgebiet




















































































Abbildung 5.4: Bodentypen im Bereich der oberen Modau [HLUG, 2002].
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Noch stärker als bei der Landnutzungsverteilung
ist die große räumliche Variabilität der Böden zu er-
kennen. 113 unterschiedliche Bodentypen verteilen
sich auf insgesamt 2188 Teilflächen.
5.1.5 Punktuelle Belastungen
Die punktuellen Belastungen im Einzugsgebiet der
oberen Modau setzen sich aus den Entlastungsbau-
werken der Siedlungsentwässerung und den Klär-
anlagenabläufen zusammen. Der überwiegende Teil
der urbanisierten Gebiete entwässert im Mischsys-
tem, vereinzelt finden sind auch Trenngebiete (z. B.
in Eberstadt).
Bei der Ermittlung der punktuellen Belastungen ist
zu berücksichtigen, dass nicht alle Ortslagen inner-
halb des Einzugsgebietes in die Modau oder deren
Nebenflüsse entwässern. Die Ortschaften Beedenkir-
chen und Ober-Beerbach entwässern und entlasten
zum Teil in außerhalb der Einzugsgebietsgrenze lie-
gende Gewässer oder Kläranlagen.
In Abbildung 5.5 sind die Einleitungen der Entlas-
tungsbauwerke der Siedlungsentwässerung, die Lage
der Kläranlagen und der Standort des Hochwasser-
rückhaltebeckens dargestellt. Im Einzugsgebiet der
oberen Modau gibt es die vier Kläranlagen Brandau,
Ernsthofen, Nieder-Ramstadt und Eberstadt. In den
Gemeinden, deren Kanalnetze in das Gewässersys-
tem der Modau entlasten, befinden sich insgesamt
75 Entlastungsbauwerke.
5.1.6 Ermittlung der Systemstruktur
Wie in Abbildung 5.5 ersichtlich, liegen einige
der Einleitungsstellen sehr nahe zusammen. Wie
in Kapitel 4.5.1 erläutert, werden neben topo-
graphischen Gesichtspunkten die Einleitungsstellen
zur Unterteilung des Einzugsgebietes in Teilein-
zugsgebiete herangezogen. Zur Vermeidung extrem
kleiner Teileinzugsgebiete wurden daher eng zu-
sammenliegende Einleitungen und Kläranlagenab-
läufe zusammengefasst. Erfahrungsgemäß sind die
Abflusstransformations- und Stoffprozesse auf zwei-
hundert Meter langen Gerinnestrecken gering, so-
dass alle Punkte, die weniger als zweihundert Meter
voneinander entfernt waren für die Systemstruktur-
analyse zu einer Einleitestelle zusammengefasst wur-
den. Abbildung 5.6 zeigt die nach der Zusammenfas-
sung verbleibenden 45 Punkte. Mit dem Hochwasser-
rückhaltebecken und den sich aus der Topographie
und den Gewässerläufen ergebenden Schnittpunkte
ergeben sich für die rurale Basissystemstruktur 64
Teileinzugsgebiete. Diese sind zusammen mit den
ermittelten längsten Fließwegen ebenfalls in Abbil-
dung 5.6 dargestellt.
Durch Überlagerung der Landnutzungskategorien
mit den Bodentypen wurden mit ArcSWAT die Ele-
mentarflächen (EFLs) für die Teileinzugsgebiete be-
stimmt. Hierbei wurden zur Begrenzung der EFL-
Anzahl je Teileinzugsgebiet nur Landnutzungskate-
gorien und Bodentypen mit mehr als 15% Anteil
an der Teileinzugsgebietsfläche berücksichtigt. Beim
Gefälle wurde eine entsprechende Begrenzung nicht
durchgeführt.
Die mit ArcSWAT ermittelten Ergebnisse wurden
mittels BLUEM.GIS in BLUEM.SIMR,C -Eingabedateien
umgewandelt. Kennwerte und Parameter der Bo-
dentypen und -arten wurden unter Verwendung
der Bodendatenbank ermittelt. Die von BLUEM.SIMR
benötigten Landnutzungsparameter wurden aus
DVWK [1986], DVWK [1995], HLUG [2002], DVWK
[2002], Scheffer und Schachtschabel [2002] und
Sponagel [2005] vor allem aber aus der Über-
blicksarbeit von Schneider [2007] entnommen.
Die Gerinneprofildaten wurden aus den Daten
des Retentionskatasters Hessen und der Profilin-
formationen des Wasserverbandes Modaugebiet
abgeleitet.
Danach wurden mit BLUEM.GIS Flächen mit ur-
baner Landnutzung aus der Basissystemstruktur eli-
miniert. Zur detaillierten Beschreibung der urba-
nen Teilsystemstrukturen innerhalb des Einzugsge-
bietes wurde auf bestehende SMUSI/BLUEM.SIMU -
Datensätze zurückgegriffen. Dies sind die Datensätze




Die Wahl des Modellierungszeitraumes wird maß-
geblich durch die vorhandenen Daten begrenzt, da
die Eingangsdaten aufgrund des Simulationszeit-
schrittes von fünf Minuten zeitlich entsprechend
hochaufgelöst vorliegen müssen.
Innerhalb sowie in der Nähe des Einzugsgebietes
der oberen Modau liegen drei Niederschlagsmesssta-
tionen (Modautal-Neunkirchen, Seeheim-Jugenheim
und Ober-Ramstadt). Die Niederschlagserfassung er-
folgt dort als Tagesssummenwerte, die ihm Rah-
men einer zeitlich hochaufgelösten Modellierung
nicht verwendet werden könnten. Im Rahmen be-
reits durchgeführter Arbeiten wurden einzelne Nie-
derschlagsereignisse mittels einer Regressionsanaly-
se in 5-Minuten-Zeitschritte überführt. Hierbei wur-
den als Basis die Daten der Niederschlagsmessstation
Darmstadt gewählt, deren Messintervall≤ 5 Minuten
ist [Klawitter, 2006; FRAMEWORK, 2000].
Einzige Pegelmessstation im Einzugsgebiet ist der







































































































































Teileinzugsgebiete bis HWRB Ober-Ramstadt
Abbildung 5.6: Schnittpunkte, Teileinzugsgebiete und längste Fließwege der ruralen Basissystemstruktur.
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dau gemessen wird. Mit Hilfe einer Schlüsselkurve
werden die gemessenen Wasserstände in Abflusswer-
te überführt. Ein Großteil älterer Messungen liegt
nicht in digitaler Form vor. Die Daten in digitaler
Form liegen in 15-Minuten-Schritten, teilweise auch
in 5-Minuten-Schritten vor. Die Qualität der Abfluss-
daten ist aufgrund der verwendeten Schlüsselkurve
und des am Pegel vorliegenden Trapezprofils gene-
rell zu hinterfragen.
Als Modellierungszeitraum für das Fallbei-
spiel Modau wurden Zeitfenster gewählt, für die
Niederschlags- und Pegeldaten in 5-minütiger
Auflösung und auch Zeitreihen für die Temperatur
und die Verdunstung zur Verfügung stehen. Bei der
Wahl wurde zusätzlich darauf geachtet, dass es sich
nach Möglichkeit um mehrgipfelige Niederschlags-
und Abflussereignisse handelt. Es konnten zwei
geeignete Zeiträume identifiziert werden:
• 11.04.1994 - 18.04.1994 und
• 12.12.1993 - 29.12.1993.
Für die rurale Basissystemstruktur erfolgte im An-
schluss an eine Sensitivitätsanalyse eine multikrite-
rielle Optimierung der besonders sensitiven Parame-
ter. Für die Bodenfeuchtesimulation sind zwei Para-
meter von entscheidender Bedeutung. Die maxima-
le Infiltrationsrate Max In f hat einen maßgeblichen
Einfluss auf die Aufteilung des Niederschlags in je-
nen Anteil, der zum Oberflächenabfluss wird und je-
nem, der in den Bodenkörper einsickert. Innerhalb
der modellierten Bodensäule hat der k f -Wert einen
großen Einfluss auf die Aufteilung in Zwischenab-
fluss und Basisabfluss, da mit dem k f -Wert die Per-
kolationsrate jeder Schicht parametrisiert wird (vgl.
Kapitel 4.2.4.3). Weitere sensitive Parameter sind der
Aufteilungsfaktor β , der den Oberflächenabfluss auf
die schnelle und langsame Kaskade aufteilt, sowie
die Retentionskonstanten der Oberflächenkaskaden
(k1, k2) sowie des Zwischenabfluss- und Basisab-
flussspeichers (kZ , kB).
Aus der Bodendatenbank wurden für alle 40 Bo-
denarten die im Rahmen der Optimierung zulässi-
gen Variationsbereiche durch den Minimalwert bei
der Rohdichteklasse ρ4−5 und den Maximalwert bei
der Rohdichteklasse ρ1−2 begrenzt. Die maximale In-
filtrationsrate wurde für jede Bodenart auf 2 ·k f fest-
gesetzt.
Die Aufteilung in schnellen und langsamen Ober-
flächenabfluss, sowie die entsprechenden Retenti-
onskonstanten werden maßgeblich von topographi-
schen Einflüssen bestimmt. Sowohl Wackermann
[1981] als auch Zaiß [1986] leiten die Parameter da-
her aus einer Kombination (Lmax/
p
I) aus längstem
Fließweg Lmax sowie Gefälle I ab. Zur Begrenzung
der Optimierungsaufgabe wurden die Teileinzugsge-
biete bezüglich der Größe Lmax/
p
I in sechs Klassen
[0-5; 5-10; 10-15; 15-20; 20-30; 30-60] unterteilt.
Für jede dieser Klassen wurden für den Aufteilungs-
faktor β sowie die beiden Retentionskonstanten k1
und k2 die Variationsbereiche aus Zaiß [1986] und
Wackermann [1981] bestimmt.
Die Retentionskonstanten für den Zwischenabfluss
kZ sowie den Basisabfluss kB wurden für das gesamte
Einzugsgebiet in festgelegten Grenzen variiert.
Die Tabellen 5.2 und 5.3 geben eine Überblick der
variierten Parameter sowie deren jeweiligen Unter-
und Obergrenzen.
Die Bestimmung der Parameter erfolgte durch eine
multikriterielle Optimierung unter Verwendung von
BLUEM.OPT. Als Referenz wurde die Abflussgangli-
nie am Pegel Eberstadt für das Ereignis des Jahres
1994 herangezogen. Die beiden Zielfunktionen der
Optimierung waren die Effizienz E nach Nash und
Sutcliffe [1970] und der Volumenfehler m (vgl. Ka-
pitel 4.6). In Abbildung 5.7 sind die Ganglinien von
neun pareto-optimalen Lösungen dargestellt. Abbil-
dung 5.8 zeigt die Goodness-of-Fit-Analyse der Lö-
sung L 1644, die zugehörigen Gütekriterien finden
sich in Tabelle 5.4. Die sehr guten Gütekriterien be-
stätigen die optisch gute Übereinstimmung zwischen
Messung und Modellierung in Abbildung 5.8.
Abbildung 5.9 zeigt den Vergleich zwischen ge-
messener und modellierter Abflussganglinie der ru-
ralen Basissystemstruktur für das Ereignis vom De-
zember 1993. In Abbildung 5.10 ist die zugehörige
Darstellung der Goodness-of-Fit-Analyse dargestellt.
Die Werte der entsprechenden Gütekriterien finden
sich in Tabelle 5.4. Auch für das Validierungsereig-
nis zeigt sich eine optisch gute Übereinstimmung
zwischen gemessener und modellierter Abflussgan-
glinie, die auch von den Werten der Gütekriterien
bestätigt wird. Im Bereich der ersten kleineren Rege-
nereignisse werden nicht alle Spitzen der gemesse-
nen Abflussganglinie im Modell wiedergegeben, wo-
durch auch die Volumendifferenz von knapp 10% er-
klärt werden kann. Neben der mangelnden Kenntnis
über die kleinräumliche Verteilung der Niederschlä-
ge können die fehlenden Abflussspitzen auch durch
die in der ruralen Basissystemstruktur nicht berück-
sichtigten urbanen Entlastungen begründet sein.
Zusammenfassend lässt sich festhalten, dass die
Qualität der Ergebnisse als sehr gut zu bezeichnen
ist. Die betrachteten Gütekriterien sind alle gleich
gut oder besser als die für diese Ereignisse von Kla-
witter [2006] erzielten Ergebnisse, der ein flächen-
differenziertes Rastermodell mit räumlicher Vertei-
lung des Niederschlages anwendete. Allerdings fass-
te Klawitter die im Einzugsgebiet vorhandenen 113
Bodentypen zu 14 repräsentativen Bodentypen und
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Tabelle 5.2: Optimierungsparameter I (Boden)
Parameter Min Max Optimal
Durchlässigkeitsbeiwert k f [mm/h]
k f ,Lt3 1 9 2.34
k f ,T l 1 4 1.73
k f ,Ts2 1 4 1.65
k f ,Ts3 3 7 3.94
k f ,T t 1 2 1.19
k f ,Tu2 1 4 1.68
k f ,Tu3 1 8 5.49
k f ,Lt2 2 13 11.03
k f ,Lts 2 13 4.47
k f ,Lu 2 19 13.13
k f ,Tu4 2 14 4.05
k f ,Us 2 16 10.84
k f ,U t2 1 14 1.31
k f ,U t3 1 18 13.21
k f ,U t4 1 19 7.80
k f ,Uu 1 14 8.65
k f ,Slu 5 25 9.41
k f ,Ls2 4 21 10.50
k f ,Ls3 4 31 4.57
k f ,Ls4 4 29 11.64
k f ,Su4 7 25 21.76
k f ,Ts4 3 22 19.61
k f ,Uls 2 21 14.84
k f ,Hn 16 16 16.00
k f ,m 16 16 16.00
k f ,Sl3 12 41 35.82
k f ,Sl4 13 42 40.81
k f ,St3 10 48 16.12
k f ,Su3 13 37 24.95
k f ,Sl2 21 68 49.23
k f ,St2 28 75 41.86
k f ,Su2 27 73 65.46
k f , f s 83 171 165.69
k f , f Sms 83 171 104.19
k f , f Sgs 83 171 155.23
k f ,Ss 95 157 126.39
k f ,mS 104 282 246.75
k f ,mS f s 104 282 191.37
k f ,mSgs 104 282 156.32
k f ,gS 139 875 364.33
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Tabelle 5.3: Optimierungsparameter II (Abflusskonzentration)
Parameter Min Max Optimal
Aufteilungsfaktor β [-]
β00−05 0.80 1.00 0.86
β05−10 0.50 0.90 0.62
β10−15 0.35 0.70 0.60
β15−20 0.30 0.50 0.35
β20−30 0.20 0.45 0.30
β30−60 0.10 0.40 0.26
Retention schneller Oberflächenabfluss k1 [h]
k1,00−05 0.01 1.00 0.21
k1,05−10 0.50 1.50 0.97
k1,10−15 0.70 1.70 1.28
k1,15−20 0.90 2.00 0.98
k1,20−30 1.10 2.00 1.21
k1,30−60 1.20 4.00 2.47
Retention langsamer Oberflächenabfluss k2 [h]
k2,00−05 0.01 2.00 1.46
k2,05−10 1.00 3.50 2.57
k2,10−15 2.00 4.00 2.79
k2,15−20 3.00 5.00 3.71
k2,20−30 3.50 6.00 5.48
k2,30−60 4.00 12.00 4.11
Retention Zwischenabfluss kZ [h]
kZ 1.00 50.00 33.00
Retention Basisabfluss kB [h]
kB 1.00 2500.00 1207.70
Tabelle 5.4: Gütekriterien der Modellkalibrierung und -validierung
`````````````Ereignis
Kriterium 1
m F2 E r r2 D
April 1994 -1.2448 191.5665 0.9289 0.9643 0.9299 2.3782
Dezember 1993 9.0963 2417.1450 0.7842 0.9035 0.8163 2.4238
1 Vergleiche Kapitel 4.6
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Q [m´‡/s]




















































































































































































































































































































Abbildung 5.8: Goodness-of-Fit-Analyse der Lösung L 1644 (Kalibrierung)
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Q [m3/s]































































































































































































































































Abbildung 5.10: Goodness-of-Fit-Analyse am Pegel Eberstadt (Validierung)
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die 40 Bodenarten zu 13 repräsentativen Bodenarten
zusammen. Die im Rahmen der vorliegenden Arbeit
erzielten Ergebnisse unterstreichen daher die Bedeu-
tung der möglichst differenzierten Abbildung der im
Einzugsgebiet vorhandenen Bodenstrukturen auf die
Qualität der Simulationsergebnisse. Darüber hinaus
bestätigen die Ergebnisse die Resultate von Bormann
[2007], der die Verwendung von detaillierten Bo-
dentexturinformationen (digitale Bodenkarten) mit
entsprechenden Standardwerten für die Bodenarten
als geeignet befand. Aus dem Vergleich mit den Er-
gebnissen von Klawitter [2006] lässt sich schließen,
dass sich durch eine detaillierte Berücksichtigung
von Bodentypen und Bodenarten in einem elemen-
tarflächenbasierten Modell mindestens ebenso gute
Ergebnisse erzielen lassen wie mit einem aus physi-
kalischer Sicht hochwertigerem rasterbasierten Mo-
dell.
Eine separate Kalibrierung der urbanen Teilsys-
temstrukturen wurde im Rahmen der vorliegenden
Arbeit nicht durchgeführt, da weder für die Klär-
anlagenabläufe noch für die Entlastungsbauwerke
der Siedlungsentwässerung entsprechende zeitlich
hochaufgelöste Abflussganglinien zur Verfügung ste-
hen und entsprechende Kalibrierungsansätze noch
Gegenstand aktueller Forschungsarbeiten sind [Ga-
merith u. a., 2010, 2009; Betrand-Krajewski, 2007].
Aufgrund der Tatsache, dass die verwendeten Da-
ten für die urbanen Teilsystemstrukturen aus beste-
henden SMUSI-Datensätzen übernommen wurden,
kann allerdings von einer ausreichenden Qualität
der Datengrundlage ausgegangen werden. SMUSI ist
seit Jahrzehnten offizielles Prüfwerkzeug des Landes
Hessen zur Erteilung von Einleitungsgenehmigungen
[HMUEB, 1992]. Die SMUSI-Datensätze werden da-
her auf Plausibilität geprüft, hierzu kommt eine Me-
thode nach Muschalla und Schröter [2004] sowie
Muschalla und Ostrowski [2004] zum Einsatz. Basie-
rend auf umfangreichen statistischen Auswertungen
von über 100 geprüften Schmutzfrachtdatensätzen
wurden Plausibilitätsgrenzen abgeleitet, sodass al-
le wesentlichen Parameter der Schmutzfrachtmodel-
lierung in SMUSI auf Plausibilität überprüft werden
können. Aufgrund der langjährigen Anwendung und
Weiterentwicklung des Programms SMUSI in Verbin-
dung mit der Plausibilitätsprüfung der Datensätze ist
davon auszugehen, dass die im Rahmen der vorlie-
genden Arbeit in BLUEM.SIMU verwendeten Prozesse
und Modellansätze in Verbindung mit den geprüften
Datensätzen plausible Modellergebnisse liefern.
5.1.8 Ergebnisse des integrierten Modellsystems
Die Modellierung und Auswertung des integrier-
ten Modellsystems wurde auf das Einzugsgebiet
bis zum Hochwasserrückhaltebecken Ober-Ramstadt
(vgl. Abbildung 5.6) begrenzt. Neben der notwendi-
gen Begrenzung der Rechenzeit und der Modellkom-
plexität stellt das Hochwasserrückhaltebecken auch
hinsichtlich der Gütemodellierung eine Besonderheit
dar. Die Systemlogik wurde daher nach dem Teilein-
zugsgebiet 34 geschnitten.
Auch das derartig reduzierte Einzugsgebiet weist
noch in repräsentativer Weise die Charakteristiken
eines Einzugsgebietes mit komplexer Nutzung auf.
Landnutzungsverteilung und Bodenaufbau unterlie-
gen der gleichen großen Variabilität wie in den Kapi-
teln 5.1.3 und 5.1.4 für das Gesamteinzugsgebiet der
oberen Modau beschrieben. Innerhalb des Einzugs-
gebietes befinden sich die urbanen Entwässerungs-
strukturen der Gemeinden Brandau, Ernsthofen und
Teile des Abwasserverbandes Modau mit insgesamt
20 punktuellen Einleitern an dreizehn Einleitstellen
(vgl. Abbildung 5.6). Die notwendigen Verknüpfun-
gen zwischen den drei urbanen Teilsystemstrukturen
und der ruralen Basissystemstruktur sind in Abbil-
dung 5.11 und Tabelle 4.19 dargestellt.
Zur Betrachtung der Auswirkungen der Stoffein-
träge in einem sehr langsam fließenden Gewässerab-
schnitt wie dem Hochwasserrückhaltebecken wurde
nach dem Teileinzugsgebiet 34 und dem zugehörigen
Gewässerabschnitt S34 eine fiktive Gerinnestrecke
implementiert (SF01). Aufgrund der Geometriedefi-
nition und einem sehr niedrigen Gefälle ist der Ab-
schnitt SF01 von niedrigen Fließgeschwindigkeiten,
einem hohen Wasserstand und langen Verweilzeiten
gekennzeichnet, sodass die im Hochwasserrückhalte-
becken ablaufenden Prozesse auf diese Weise annä-
hernd abgebildet werden können.
5.1.8.1 Überprüfung der Grundfunktionalitäten
Zur Überprüfung der Grundfunktionalitäten der
Kopplung zwischen den drei urbanen Teilsystem-
strukturen und der ruralen Basissystemstruktur
wurden für die ruralen Teileinzugsgebiete kon-
stante Abflussspenden angesetzt. Der Wert für
MNQ am Hochwasserrückhaltebecken von 128,3
l/s [Migge, 2008] wurde hierzu über die Einzugs-
gebietsfläche auf eine flächenbezogene Spende
umgerechnet und allen ruralen Teileinzugsgebieten
zugeordnet. Für die stoffliche Belastung aus den
ruralen Gebieten wurden die Hintergrund- und
Orientierungswerte für physikalisch-chemische
Komponenten nach LAWA [2005, 2006] angenom-
men (vgl. Tabelle 5.6). Die von der LAWA genannten
Hintergrundkonzentrationen stimmen gut mit den
Vergleichskonzentrationen nach Schwoerbel [1999]
für ein Gewässer mit der Güteklasse II überein








































































































Die Kläranlage leitet hinter SF01
in die Modau ein.
Abbildung 5.11: Systemlogik bis zum HWRB Ober-Ramstadt
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Tabelle 5.5: Verknüpfungen zwischen ruraler Basissystemstruktur und urbanen Teilsystemstrukturen
Gewässerabschnitt Einleitungsbauwerk Urbane Teilsystemstruktur
S63 RU1 Regenüberlauf I Brandau
S63 BL1 Becken Lützelbach Brandau
S63 BN1 Becken Neunkirchen Brandau
S61 RU2 Regenüberlauf II Brandau
S58 BB1 Aufstauvolumen in KLA Brandau
S58 KLA B Kläranlage Brandau Brandau
S52 R02 Regenüberlauf Herchenrode Ernsthofen
S51 B40 Regenüberlaufbecken 1 Ernsthofen
S51 B41 Regenüberlaufbecken 2 Ernsthofen
S49 KLA E Kläranlage Ernsthofen Ernsthofen
S48 R01 Im Wiesengrund Abwasserverband Modau
S47 R02 Odenwald-/Lindenstraße Abwasserverband Modau
S44 R03 An der Modau Abwasserverband Modau
S44 R04 Odenwaldstraße/Modautal Abwasserverband Modau
S38 R05 Modau Wiesenweg Abwasserverband Modau
S38 R06 Odenwaldstraße/Auto Kuhn Abwasserverband Modau
S39 B14 Rohrbach Brunnenstraße Abwasserverband Modau
S39 B11 Rohrbach Im Gründchen Abwasserverband Modau
S39 B12 Rohrbach Pragelatostraße Abwasserverband Modau
S40 B13 Rohrbach Bürgerhaus Abwasserverband Modau
S40 R12 Carl-Schneider-Straße Abwasserverband Modau
Umweltbundesamt [1996] publizierten Zielvorga-
ben für oberirdische Gewässer. Lediglich bezüglich
der abbaubaren Stoffe ist festzustellen, dass LAWA
[2005, 2006] geringere Konzentrationen ansetzen
als z. B. Schwoerbel [1999].





Abbaubare Stoffe (inert) SI 7.15




Im ersten Schritt wurden alle Stoffumwandlungs-
prozesse deaktiviert, sodass eine reine Mischungs-
rechnung der betrachteten Stoffkonzentrationen er-
folgt. Weiterhin wurden für die Abbildungen 5.12
bis 5.15 die Entlastungen des Regenüberlaufs RU1
und der Becken BN1 und BL1 in den Gewässerab-
schnitt S63 sowie die Entlastung des Regenüberlaufs
RU2 in den Abschnitt S61 deaktiviert. Somit leiten
aus der urbanen Teilsystemstruktur für Brandau nur
der Beckenüberlauf des Beckens BB1 und der Klär-
anlagenablauf der Kläranlage Brandau (KLA B) in
Gewässerabschnitt S58 ein. In Abbildung 5.12 sind
die Ganglinien der Zu- und Abläufe des Becken BB1
(Brandau) dargestellt. Klar zu erkennen ist in Zei-
ten ohne Niederschlag der Trockenwettergang mit
drei Abflussspitzen pro Tag im Zu- (Qtr_zu, Q_zu)
und Ablauf (Q_ab1) des Beckens. Im Niederschlags-
fall steigt der Beckenzulauf (Q_zu) an, der Abfluss
zur Kläranlage (Q_ab1) wird durch den Drosselab-
fluss des Beckens auf einen konstanten Wert begrenzt
und das Becken wird gefüllt (Bek_Vol). In der Nie-
derschlagspause zwischen dem 12.04., 04:00 Uhr
und 12.04., 20:00 Uhr entleert sich das Becken wie-
der, der Zulauf zum Becken folgt ab 12.04, 13:00
Uhr wieder der Trockenwetterganglinie. Das stärkere
Niederschlagsereignis mit Beginn am 12.04., 20:00
Uhr führt wieder zu erhöhten Zuläufen zum Becken
und einem Anstieg der Beckenfüllung. Am 12.04.,
23:00 Uhr ist das Becken soweit gefüllt, das der Be-
ckenüberlauf (Qab_Bue) aktiviert wird und Wasser
in das Gewässer S58 entlastet wird. Nach Abklin-
gen des Niederschlagsereignisses, das zu mehreren
Entlastungen führt, wird das Becken mit dem kon-
stanten Drosselabfluss entleert, ab dem Abend des





























































































































































































































Abbildung 5.12: Ganglinien der Zu- und Abläufe des Beckens BB1 (Brandau)
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Die entsprechende Zuflussganglinie zum Gewäs-
serabschnitt S58 (S58_1ZU) ist in Abbildung 5.13
dargestellt. Es zeigt sich der große Einfluss des ur-
banen Abflusses auf den Gesamtabfluss im Oberlauf
der Modau (bei konstanten Abflussspenden für die
ruralen Gebiete). Ungefähr die Hälfte des Gesamt-
abflusses entstammt dem natürlichen Einzugsgebiet
(grün), die andere Hälfte entstammt dem Kläran-
lagenablauf (rot). Entsprechend den Erläuterungen
zu Abbildung 5.12 lässt sich die Überprägung des
ruralen Abflusses mit dem Tagesgang des Kläranla-
genablaufs erkennen. Beim ersten Niederschlagser-
eignis erhöht sich der Abfluss aus der Kläranlage auf
den Drosselabfluss des vorgelagerten Beckens (BB1),
beim zweiten Niederschlagsereignis treffen zudem
die Entlastungen aus dem gefüllten Becken BB1 auf
das Gewässer.
In Abbildung 5.14 ist die Ganglinie der Sauerstoff-
konzentration (S58 SO) dargestellt. In Zeiten ohne
Niederschlag wird die Sauerstoffkonzentration der
ruralen Abflüsse (R SO = 7.28 mg/l) mit der nied-
rigeren Sauerstoffkonzentration aus dem Kläranla-
genablauf (S58 Soext = 5.46 mg/l) vermischt, so-
dass sich ein dem Abfluss entgegengesetzter Tages-
gang mit drei Sauerstoffminima pro Tag erkennen
lässt. Im Niederschlagsfall ohne Entlastung des Be-
ckens BB1 erhöht sich die Abflussmenge aus der Klär-
anlage auf den Drosselabfluss und es ergibt sich eine
geringere konstante Sauerstoffkonzentration. Diese
wird bei Entlastungsereignissen durch die zusätzli-
chen Abflussvolumina mit geringerer Sauerstoffkon-
zentration als jene des ruralen Abflusses weiter ver-
mindert. Nach Leerlaufen des Kanalnetzes mit dem
erhöhten Drosselabfluss folgt die Sauerstoffganglinie
wieder gegenläufig dem Tagesgang der Abflussgang-
linie.
Die SN -Konzentration (S58 SN) weist in nieder-
schlagsfreien Zeiten einem dem Tagesgang des Tro-
ckenwetterabflusses folgende Konzentrationsgangli-
nie auf, die sich aus der abflussgewichteten Mi-
schung der niedrigen Konzentration der ruralen Ge-
biete (R SN = 0.3 mg/l) und der höheren Konzen-
tration des Kläranlagenablaufes (S58 SNext = 2.0
mg/l) ergibt (vgl. Abbildung 5.15). Beim ersten Re-
genereignis (11.04., 20:00 Uhr) erreicht wieder ei-
ne größere Abflussmenge aus dem Kanalnetz die
Kläranlage, die entsprechend auch einen erhöhten
Abfluss an den Gewässerabschnitt S58 abgibt, so-
dass sich der konstante erhöhte Konzentrationswert
(≈ 1.5 mg/l) in Abbildung 5.15 ergibt. Der Verlauf
der SN -Konzentration im Gewässer während Entlas-
tungsereignissen hängt stark von der Konzentrati-
on des Entlastungsabflusses aus BB1 ab (BB1 SN).
Zu Beginn des zweiten Regenereignisses (12.04.,
20:00 Uhr) ist die Konzentration des entlasteten
Abflusses noch geringer als der abflussgewichtete
Mischwert aus ruralem Abfluss des oberhalb liegen-
den Einzugsgebietes und des erhöhten Kläranlagen-
abflusses, sodass sich eine leichte Reduktion der SN -
Konzentration ergibt. Ab 13.04., 04:00 Uhr sind die
Konzentrationswerte des Entlastungsabflusses grö-
ßer als der Mischwert und es ergeben sich entspre-
chende Gesamtkonzentrationsspitzen im Gewässer-
abschnitt S58.
Abbildung 5.16 zeigt die Konzentrationsverläufe
in Gewässerabschnitt S58 für die abbaubaren Stoffe
SS . Es ergibt sich für die SS-Konzentrationsganglinie
(S58 SS) ein dem Abfluss folgender Tagesgang
mit drei Spitzen durch die Mischung aus gerin-
ger Konzentration im ruralen Abfluss (R SS) mit
dem höher konzentrierten Kläranlagenablauf (S58
SSext). Die SS-Konzentration für Kläranlagenab-
lauf und Entlastungsablauf wird mit den in Ka-
pitel 4.8 beschriebenen Konvertierungsvorschriften
aus den BLUEM.SIMU -Stoffgruppen AFS und CSB
bestimmt. Ab dem ersten Regenereignis (11.04,
20:00 Uhr) kommt es durch den erhöhten Klär-
anlagenabfluss zu einer leichten Erhöhung der SS-
Konzentration im Gewässer auf einen konstanten
Wert. Bei der SS-Konzentration zeigt sich besonders
deutlich der Einfluss der Entlastungsereignisse. Das
ungeklärte Wasser der BB1-Entlastung weist sehr ho-
he SS-Konzentrationen auf (BB1 SS). Diese Konzen-
trationsspitzen finden sich entsprechend in der ab-
flussgewichteten Gesamtkonzentration in S58 wie-
der (S58 SS). Beim Leerlaufen der Kanalisation fällt
die Gesamtkonzentration wieder auf den konstanten
Wert, der vom ersten Regenereignis bekannt ist und
folgt danach wieder dem beschriebenen Tagesgang
aus Trockenwetterabflusskonzentration und ruraler
Abflusskonzentration.
Der Konzentrationsverlauf für SP (S58 SP) weist in
niederschlagsfreien Zeiten einen dem Tagesgang des
Trockenwetterabflusses folgende Konzentrationsgan-
glinie auf, die sich aus der abflussgewichteten Mi-
schung der niedrigen Konzentration der ruralen Ge-
biete (R SP) und der höheren Konzentration des
Kläranlagenablaufes (S58 SPext) ergibt (vgl. Abbil-
dung 5.17). Beim ersten Regenereignis erreicht wie-
der eine größere Abflussmenge aus dem Kanalnetz
die Kläranlage, die entsprechend auch einen erhöh-
ten Abfluss an den Gewässerabschnitt S58 abgibt, so-
dass sich ein konstanter erhöhter Gesamtwert für
die SP -Konzentration ergibt. Der Verlauf der SP -
Konzentration im Gewässer während Entlastungser-
eignissen hängt stark von der Konzentration des Ent-
lastungsabflusses aus BB1 ab (BB1 SP). Im Gegensatz
zu SN ist die SP -Entlastungskonzentration jedoch im-
mer höher als der abflussgewichtete Mischwert aus










































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































Abbildung 5.16: SS -Konzentration im Gewässerabschnitt S58
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bietes und des erhöhten Kläranlagenabflusses, so-
dass sich für alle Entlastungsereignisse eine Erhö-
hung der Gesamtkonzentration im Gewässer ergibt.
Nach Leerlaufen des Kanalnetzes mit konstantem
Konzentrationswert folgt die Ganglinie wieder einem
Tagesgang.
Für die Stoffe SI , SALK , SIC und XA konnten Ge-
samtkonzentrationsverläufe im Gewässer S58 beob-
achtet werden, die vom Prinzip den dargestellten
Verläufen für SO, SN , SS und SP entsprechen.
Durch die Analyse des reduzierten Beispiels beste-
hend aus einer Kläranlage (KLA Brandau), einem Be-
cken (BB1) sowie dem oberhalb liegenden ruralen
Einzugsgebiet mit konstantem Abfluss und konstan-
ten Hintergrundbelastungen konnte die Funktions-
weise des integrierten Modellsystems geprüft wer-
den. Sowohl die korrekte Überlagerung der Abfluss-
wellen als auch die abflussgewichtete Berechnung
der jeweiligen Gesamtkonzentrationen der betrach-
teten Stoffgruppen im Gewässer konnten verifiziert
werden.
5.1.8.2 Detaillierte Abflusswerte für die rurale
Basissystemstruktur
Im nächsten Schritt wurden alle 20 Einleitungen
der drei urbanen Teilsystemstrukturen berücksichtigt
(vgl. Tabelle 5.5 und Abbildung 5.6). Für die ruralen
Abflüsse wurden erneut die Hintergrundbelastungen
nach Tabelle 5.6 verwendet.
Zum Vergleich wurden jeweils drei Varianten mo-
delliert:
• Urbaner Abfluss und konstante Abflussspenden
für rurale Flächen (uk),
• Ruraler Abfluss mittels Bodenfeuchtesimulation
ohne urbane Teilsysteme (r),
• Urbaner Abfluss und ruraler Abfluss mittels Bo-
denfeuchtesimulation (ru).
Die resultierenden Abflussganglinien für das Er-
eignis 1994 im Gewässerabschnitt S34 (direkt vor
dem Hochwasserrückhaltebecken) sind in Abbil-
dung 5.18 dargestellt. Das erste kurze Regenereignis
(11.04., 20:00 Uhr - 12.04., 03:00 Uhr) hat in den
ruralen Einzugsgebietsteilen nur eine minimale Re-
aktion zur Folge. Ein Großteil der Niederschlagsmen-
ge kann infiltrieren und die rurale Abflussganglinie
(S34_Qzu_r) steigt nur minimal an. Die Erhöhung
des Gesamtabflusses (S34_Qzu_ru) ist nahezu aus-
schließlich den erhöhten Kläranlagenabflüssen sowie
den Entlastungen aus den drei urbanisierten Teilsys-
temstrukturen (S34_Qzu_uk) geschuldet (schraffier-
ter Bereich). Zu erkennen ist auch das Leerlaufen der
Kanalisation nach dem Ereignis. Dieser Prozess ist bis
zum Beginn des zweiten Ereignisses nicht vollständig
abgeschlossen.
Völlig anders stellt sich die Situation beim zweiten
Niederschlagsereignis (12.04., 20:00 Uhr - 13.04.,
00:00 Uhr) dar. Aufgrund der größeren Nieder-
schlagsmenge und der längeren Zeitspanne des Er-
eignisses kommt es zu einer relativ großen Abflussre-
aktion in den ruralen Teilen des Einzugsgebietes. Die
Vorfüllung des Kanalnetzes und der Speicherbauwer-
ke führt zu einer direkten Erhöhung der Kläranlagen-
abflüsse und zu direkten Entlastungen in den Gewäs-
serkörper, während beim ersten Ereignis der Abfluss
noch komplett in den Speicherbauwerken des Kanal-
netzes aufgefangen werden konnte. Die Abflusswel-
len aus den urbanen Teileinzugsgebieten erreichen
das Gewässer vor der Abflusswelle aus den ruralen
Teilen (S34_Qzu_r), sodass die Abflussspitzen der
Gesamtabflussganglinie jeweils leicht vor denen der
rein ruralen Abflussganglinie liegen. Aufgrund der
zeitlich wesentlich dynamischeren Reaktion der ur-
banen Teilsystemstrukturen weist die Gesamtabfluss-
ganglinie auch eine deutlich größere Variabilität als
die rein rurale Abflussganglinie auf. Im ablaufenden
Ast der Gesamtabflussganglinie ist wieder das Leer-
laufen der Kanalisation zu erkennen. Dieser Prozess
ist am 14.04. gegen 22:00 Uhr abgeschlossen, im An-
schluss verlaufen die Ganglinien der Variante ru und
r parallel, der Gesamtabfluss ist nur noch von den
verzögerten Abflussanteilen aus den ruralen Gebie-
ten beeinflusst.
Die Abbildungen 5.19 bis 5.22 zeigen jeweils für
die drei untersuchten Varianten die Abfluss- und
Konzentrationsganglinien im Gewässerabschnitt S34
für die Stoffgruppen SO, SN , SS und SP bei deakti-
vierten Stoffumwandlungsprozessen im Gewässer.
In allen Fällen ist durch die größere Verdünnung
eine deutliche Verbesserung der Konzentrationswer-
te bei der Berücksichtigung des realen Abflusses
(S34_Qzu_ru) im Vergleich zu einer konstanten Ab-
flussspende aus den ruralen Gebieten (S34_Qzu_uk)
zu beobachten. Während beim ersten Ereignis nahe-
zu kein Unterschied in den Konzentrationsverläufen
zwischen Variante uk und ru festzustellen ist, sind
die Unterschiede beim zweiten Ereignis deutlich.
Im Bereich des maximalen Gesamtabflusses sind
die Konzentrationswerte der vier Stoffgruppen bei
detaillierter Berücksichtigung der Abflussprozesse in
den ruralen Gebieten aufgrund der Durchmischung
der urbanen Belastungen mit dem geringer belaste-
ten Wasser aus den ruralen Einzugsgebietsteilen um
ca. 50% besser (höher oder geringer, je nach betrach-
teter Stoffgruppe).
Gerade zu Zeitpunkten, an denen die Gewässer-

























































































































































































































































































































































































































































































Abbildung 5.19: SO-Konzentration im Gewässerabschnitt S34, Prozesse aus
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extrem hoch ist (z. B. deutliche Reduktion der Sau-
erstoffkonzentration) tragen die Abflüsse aus den
ruralen Gebieten zu einer maßgeblichen Verbesse-
rung der chemisch-physikalischen Gewässerbeschaf-
fenheit bei. Dieser Einfluss ist bei kleineren Ereig-
nissen (1. Ereignis) nicht zu beobachten, was aus
Gewässersicht als weniger kritisch zu bewerten ist,
da bei diesen Ereignissen aufgrund geringerer Stoff-
frachten aus den urbanisierten Teilen auch geringe-
re Konzentrationsmaxima/-minima im Gewässer auf-
treten.
Werden die in Tabelle 4.3 dargestellten Prozesse
mit Ausnahme der Photosynthese und der Respirati-
on aktiviert, ergeben sich für Variante uk die in Ab-
bildung 5.23 dargestellten Konzentrationsganglinien
für die Stoffgruppen SO, SS , SN und SP . Die zugrun-
degelegten Reaktionsraten sind in Tabelle 5.7 ange-
geben.
Tabelle 5.7: Reaktionsraten für die Stoffumwand-
lungsprozesse im Gewässer (vgl. Kapitel
4.4.3)
Reaktionsrate Wert




SOD 2.00 g/(m2 · d)
Neben den Konzentrationsganglinien zeigt Abbil-
dung 5.23 auch die Zufluss- und Abflussganglinie
des Gewässerabschnitts. Aufgrund der Gerinnegeo-
metrie und des Sohlgefälles ergeben sich in Gewäs-
ser S34 vergleichsweise hohe Fließgeschwindigkei-
ten und relativ geringe Wassertiefen. Die Verweilzeit
des Wassers in diesem Gewässerabschnitt ist gering.
Dies zeigt sich auch im Vergleich der Zufluss- und
Abflussganglinie, die sich kaum unterscheiden. Ne-
ben einer kleinen Translation der Welle findet nur
eine minimale Retention statt.
Ein ähnliches Bild ergibt sich für die betrachteten
Stoffkonzentrationen. Für SP , SN und SS lässt sich
optisch nur eine zeitliche Verschiebung der Konzen-
trationsganglinien erkennen. Eine statistische Ana-
lyse der Ganglinien zeigt jedoch, dass auch der
Maximal- und Minimalwert sowie der Mittelwert für
SN und SS reduziert wird. Die Reduktion fällt für SS
größer aus als für SN , was mit der Parametrisierung
des Gewässergütemodells übereinstimmt, da kAbbau
größer als kNit ri definiert ist. Für SP ergibt sich die-
se Reduktion nicht, da gemäß Tabelle 4.3 nur Pho-
tosynthese und Respiration einen Einfluss auf die
Phosphorkonzentration haben. Eine optisch erkenn-
bare Differenz ergibt sich in den Ganglinien für die
Sauerstoffkonzentration. Entgegen der ersten Erwar-
tung führt der Abbau von SS und SN sowie der da-
mit verbundene Sauerstoffverbrauch nicht zu einer
Abnahme der SO-Konzentration, vielmehr ist neben
einem zeitlichen Versatz eine Erhöhung der Ablauf-
konzentration im Vergleich zur Zulaufkonzentration
zu erkennen. Aufgrund der verhältnismäßig hohen
Fließgeschwindigkeiten sowie der geringen Wasser-
tiefen ergibt sich für das Gerinneelement S34 eine
Wiederbelüftungsrate, die den Sauerstoffverbrauch
durch Nitrifikation und Abbau von SS überlagert.
Abbildung 5.24 zeigt die entsprechenden Zufluss-,
Abfluss- und Konzentrationsganglinien für das Ge-
rinneelement SF01. Wie zuvor erwähnt, ist dieses
Gerinneelement durch Geometrie und Gefälle so
definiert, dass sich geringe Fließgeschwindigkeiten
und damit längere Aufenthaltszeiten sowie ein ho-
her Wasserstand einstellen.
Entsprechend der Translation der Abflusswelle er-
gibt sich für die vier Stoffgruppen eine zeitliche
Verschiebung der Konzentrationsverläufe. Die SP -
Konzentrationen bleiben darüber hinaus, wie auch
in S34, frei von Verbrauch oder Zunahmen. Im Ge-
gensatz zu Gerinneabschnitt S34 sind in SF01 aber
für SN und SS deutliche Konzentrationsreduktionen
zu beobachten, die auf die Abbauprozesse Nitrifika-
tion und Abbau organischer Substanz zurückzufüh-
ren sind. Auch in SF01 ist der Abbau organischer
Substanz aufgrund der im Vergleich zur Nitrifikation
größeren Reaktionsrate deutlicher. Durch die längere
Verweilzeit im Gewässerabschnitt ist die jeweils ab-
gebaute Stoffmenge deutlich größer als in S34, was
zu einem höheren Sauerstoffverbrauch führt. Dies
spiegelt sich in der SO-Ganglinie wieder. Im Gegen-
satz zum in S34 beobachteten Verhalten ist die Ab-
laufkonzentration von SO im Gerinneabschnitt SF01
wesentlich geringer als die Zulaufkonzentration. Die
aufgrund hoher Wasserstände und geringer Fließ-
geschwindigkeit geringe Wiederbelüftungsrate reicht
jetzt nicht mehr aus um den Sauerstoffverbrauch
durch Nitrifikation und Abbau organischer Substanz
auszugleichen. Es ergibt sich folglich eine geringe-
re Sauerstoffkonzentration, wie sie für staugeregelte
Gewässerbereiche häufig beschrieben wird.
Ein Vergleich der Varianten uk und ru bezüglich
der Sauerstoffkonzentration ist für S34 in Abbildung
5.25 dargestellt. Aufgrund der bereits erwähnten ho-
hen Fließgeschwindigkeiten und der geringen Was-
sertiefe in S34 ergibt sich eine hohe Wiederbelüf-
tungsrate, sodass in beiden Varianten die Ablauf-
konzentrationen von SO höher liegen als die Zu-
laufkonzentrationen. Dennoch lässt sich für die Va-
riante mit detaillierter Berücksichtigung der ruralen






































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































Abbildung 5.23: Zulaufkonzentrationen (rot) und Ablaufkonzentrationen (blau) in Gewässerabschnitt S34,






































































































































Abbildung 5.24: Zulaufkonzentrationen (rot) und Ablaufkonzentrationen (blau) in Gewässerabschnitt SF01,
Variante uk, Prozesse an.
117
tuation des Gewässerkörpers feststellen. Für die Stof-
fe SS und SN schneidet Variante ru ebenfalls besser
ab, die Unterschiede sind aber wieder optisch kaum
zu erkennen, sodass auf eine Darstellung verzichtet
wird.
Gravierender fallen die Unterschiede zwischen
den Varianten uk und ru bei Betrachtung des lang-
sam und mit größerer Tiefe fließenden Wassers in
Gerinneabschnitt SF01 aus. Für die Sauerstoffkon-
zentration (vgl. Abbildung 5.26) ist hier ein maß-
geblicher Unterschied zwischen den beiden Varian-
ten festzustellen. Bei nahezu identischer Zulaufkon-
zentration stellt sich die Gewässersituation im Ablauf
bei detaillierter Betrachtung der ruralen Einzugsge-
bietsteile (ru) im Vergleich zu konstanten Abflusss-
penden (uk) wesentlich besser dar. Die Berücksich-
tigung der realen Abflussverhältnisse führt zu einer
Sauerstoffkonzentration die durchgehend über 4.5
mg/l liegt, während der Wert in Variante uk deut-
lich tiefer fällt. Schön zu erkennen ist hier beim ers-
ten Regenereignis wieder die Tatsache, dass die de-
taillierte Berücksichtigung der ruralen Teile bei klei-
nen, für das Gewässer eher unkritischen Lastfällen
(1. Niederschlagsereignis), nicht von großer Bedeu-
tung ist. Bei größeren Ereignissen (2. Ereignis) zei-
gen sich dagegen gravierende Unterschiede. Nicht
nur die minimale Sauerstoffkonzentration im Gewäs-
ser wird bei detaillierter Betrachtung deutlich besser,
auch die Dauer der Sauerstoffabsenkung ist deutlich
kürzer.
Ebenso lässt sich für die Stoffe SN (Abbildung
5.27) und SS (Abbildung 5.28) eine Verbesserung
der Gewässersituation durch die detaillierte Berück-
sichtigung der ruralen Abflussprozesse beobachten.
Da in beiden Varianten die Konzentrationen von
SN und SS deutlich reduziert werden, kann die be-
schriebene Sauerstoffsituation nicht durch einen ver-
minderten Sauerstoffverbrauch der Nitrifikation und
des Abbaus organischer Substanz in Variante ru er-
klärt werden. Vielmehr ergibt sich die bessere SO-
Situation durch eine erhöhte Wiederbelüftungsrate,
da der größere Abfluss bei detaillierter Betrachtung
der ruralen Gebiete zu höheren Fließgeschwindig-
keiten führt und so die Wiederbelüftungsrate erhöht
wird.
Zusammenfassend lässt sich festhalten, dass be-
reits die Berücksichtigung der realen Abflussverhält-
nisse in den ruralen Einzugsgebietsteilen mit kon-
stanten Hintergrundkonzentrationen zu maßgebli-
chen Unterschieden im Vergleich zur bisher im Rah-
men der integrierten Modellierung urbanisierter Ge-
biete häufig verwendeten konstanten Zuflussgan-
glinien aus oberhalb liegenden ruralen Gebieten
führt. Neben rein mischungsbedingten Unterschie-
den hat die Berücksichtigung der realen Abflusspro-
zesse auch einen maßgeblichen Einfluss auf die im
Gewässer ablaufenden Stoffumsatzprozesse.
Im Rahmen einer immissionsorientierten Gewäs-
sergütesimulation kann aber im Umkehrschluss nicht
auf eine detaillierte Berücksichtigung der urbanen
Gebiete verzichtet werden. Auch diese haben schon
in Bezug auf den Abfluss einen nicht zu unterschät-
zenden Einfluss auf die resultierende Gesamtabfluss-
ganglinie (vgl. Abbildung 5.18), darüber hinaus sind
insbesondere die Einträge an Stickstoff, Phosphor
und leicht abbaubaren organischen Substanzen aus
Kläranlagen und Entlastungbauwerken von maß-
geblicher Bedeutung für die chemisch-physikalische
Wasserqualität des Gewässers.
5.1.8.3 Spezifische Konzentrationen für diffuse
Quellen
Im abschließenden Schritt wurden für die Abflüsse
aus den ruralen Einzugsgebietsteilen landnutzungs-
spezifische Konzentrationen für die diffusen Stoffein-
träge angesetzt (vgl. Kapitel 4.3).
Ausgangsbasis waren hierfür die Hintergrundbe-
lastungen nach LAWA [2005, 2006] (vgl. Tabelle
5.6.) Basierend auf Literaturwerten in Chiew u. a.
[2002], Chiew und Scanlon [2002], sowie Searle
[2005], bereits durchgeführten Arbeiten an der Mo-
dau [Heusch, 1998; Kraft, 2001; Ostrowski u. a.,
2007a] und anderen Quellen (z. B. BLAWW [1984],
Hamm [1991], DVWK [1998]) wurden für die ver-
schiedenen Landnutzungskategorien im Einzugsge-
biet (vgl. Abbildung 5.3) spezifische Konzentratio-
nen für Oberflächenabfluss, Zwischenabfluss und Ba-
sisabfluss abgeleitet.
Spezifische Werte wurden für die CORINE-
Landnutzungsklassen 211 (nicht bewässertes
Ackerland), 231 (Wiesen und Weiden), 242 (kom-
plexe Parzellenstrukturen) und 243 (Landwirtschaft
mit natürlicher Bodenbedeckung) und die Stoffgrup-
pen SN , SP sowie SS berücksichtigt. Für die übrigen
CORINE-Landnutzungsklassen im Einzugsgebiet der
oberen Modau bis zum Hochwasserrückhaltebecken,
nämlich 222 (Obst- und Beerenobstbestände)
sowie die Waldkategorien 311 (Laubwald), 312
(Nadelwald) und 313 (Mischwald) wurden die Hin-
tergrundkonzentrationen nach LAWA [2005, 2006]
angenommen. Im Vergleich zu den Hintergrundkon-
zentrationen nach Tabelle 5.6 ergeben sich für die
Landnutzungskategorien mit spezifischen Werten
deutlich höhere Konzentrationen im Oberflächen-
abfluss und Zwischenabfluss. Die Konzentrationen
des Basisabflusses liegen in der Größenordnung der
Hintergrundkonzentrationen, sind aber aufgrund
der landwirtschaftlichen Landnutzung trotzdem













































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































































Abbildung 5.28: Vergleich Variante uk und ru bezüglich SS für SF01, Prozess an
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Für die Stoffgruppen SN und SP wurden generell
die oberen Ereigniskonzentrationen aus Chiew und
Scanlon [2002] für den Oberflächenabfluss über-
nommen, der Zwischenabfluss wurde aus dem Mit-
telwert der mittleren Ereigniskonzentration und der
mittleren Trockenwetterkonzentration nach Chiew
und Scanlon [2002] bestimmt, für den Basisabfluss
wurde die Untergrenze der jeweiligen Trockenwet-
terkonzentration nach Chiew und Scanlon [2002]
übernommen.
Die spezifischen Konzentration der Stoffgruppe SS
wurden nur für den Oberflächenabfluss angesetzt.
Für die Landnutzungskategorien 211 und 242 wurde
unter Annahme von Düngung mit Gülle eine Konzen-
tration von 15 mg/l angesetzt, für die Kategorien 231
und 243 aufgrund der tierischen Ausscheidungen ein
höherer Wert von 30 mg/l. Die übrigen Landnut-
zungskategorien wurden mit den Hintergrundkon-
zentrationen parametrisiert.
Eine Übersicht der verwendeten Konzentrationen
für die ruralen Einzugsgebietsteile gibt Tabelle 5.8.
Die prinzipielle Funktionsweise der landnutzungs-
und abflusspfadspezifischen Modellierung der diffu-
sen Stoffeinträge zeigt Abbildung 5.29. Dargestellt
sind die Abflussganglinie sowie die Konzentrations-
verläufe der Stoffgruppen SN , SP und SS für das Ge-
rinneelement S63 im Quellgebiet der Modau für Va-
riante r ohne Prozesse im Gewässer. Das in den Ge-
wässerabschnitt S63 entwässernde Teileinzugsgebiet
A62 weist neben der Landnutzung Laubwald (311)
nur die Landnutzung komplexe Parzellenstrukturen
(242) auf. Der Konzentrationsverlauf der Stoffgrup-
pe SS folgt konstant der Hintergrundkonzentration
und steigt erst mit dem Auftreten des Oberflächen-
abflusses gegen 7:00 Uhr am 13.04.1994 an. Auf-
grund der Mischung mit Basis- und Zwischenabfluss
der Landnutzung 242 sowie des Gesamtabflusses der
Landnutzung 311 mit der Hintergrundkonzentration
für SS bleibt die Gesamtkonzentration im Gewäs-
ser deutlich unter dem für den Oberflächenabfluss
der Landnutzung 242 definierten Wert (vgl. Tabelle
5.8). Anders sieht es für die Konzentrationsverläu-
fe der Stoffgruppen SN und SP aus. Hier liegen für
die Landnutzung 242 sowohl die Konzentration des
Oberflächen- als auch des Zwischenabflusses deut-
lich über den Werten der Hintergrundkonzentrati-
on. Entsprechend steigen die Konzentrationsgangli-
nien bereits mit dem Anstieg des Zwischenabflusses
an und werden beim Auftreten von Oberflächenab-
fluss weiter erhöht.
In Abbildung 5.30 sind die Abflussganglinie und
die Konzentrationsganglinien im Gewässerabschnitt
S34 direkt vor dem Hochwasserrückhaltebecken dar-
gestellt. Der klare Zusammenhang zwischen Abfluss
und Stoffkonzentrationen wie in Abbildung 5.29 ist
hier nicht mehr zu erkennen. Vielmehr weisen die
Konzentrationsverläufe der Stoffgruppen SP , SN , und
SS eine deutlich größere zeitliche Variabilität auf als
die Abflussganglinie des Gewässerabschnitts. Dies er-
klärt sich aus der Überlagerung der je nach Landnut-
zung und Bodentyp unterschiedlichen Abflussentste-
hung und Aufteilung auf die drei Abflusskomponen-
ten je Elementarfläche sowie der Verknüpfung der
Stoffkonzentrationen mit diesen räumlich und zeit-
lich extrem variablen Prozessen.
Die Unterschiede zwischen der Modellierung mit
konstanten Hintergrundkonzentrationen (db) nach
LAWA [2005, 2006] und der detaillierten Berück-
sichtigung diffuser Stoffeinträge (dd) ist in Abbil-
dung 5.31 für den Gewässerabschnitt S34 jeweils
für die Variante ru ohne Berücksichtigung von Stoff-
umwandlungsprozessen dargestellt. Im Rahmen der
vorliegenden Arbeit wurden für Sauerstoff (SO) kei-
ne differenzierten Werte für die Abflusspfade ange-
setzt, sodass die SO-Konzentrationsganglinien in bei-
den Varianten identisch sind. Dagegen zeigen sich
deutliche Unterschiede für die drei Stoffgruppen SS ,
SN und SP . Hierbei fallen die Ergebnisse bei der de-
taillierten Berücksichtigung der diffusen Quellen aus
Gewässersicht schlechter aus als bei der Verwendung
der Hintergrundkonzentrationen. Insbesondere die
eingetragenen Mengen an SN und SP sind deutlich
höher als bei der Verwendung der konstanten Hin-
tergrundkonzentrationen. Die Modellierung mit kon-
stanten Hintergrundkonzentrationen und detaillier-
ter Bodenfeuchtsimulation für den Abfluss aus den
ruralen Flächen führt somit zu einer Unterschätzung
der Gewässerbelastung.
Noch deutlicher wird die notwendige Berücksich-
tigung der Einträge aus allen Bereichen eines Ein-
zugsgebietes, wenn die Stoffumwandlungsprozes-
se im Gewässer (mit Ausnahme der Photosynthese
und Respiration) berücksichtigt werden. Besonders
in langsam fließenden Gewässerabschnitten sind
dann deutliche Unterschiede zwischen der Model-
lierung mit konstanten Hintergrundkonzentrationen
(db)und einer detaillierten Betrachtung der diffu-
sen Einträge (dd) festzustellen. Beispielhaft sei dies
an den Konzentrationsganglinien des Gewässerab-
schnittes SF01 gezeigt (Abbildung 5.32). Die erhöh-
ten Konzentrationen an SN und SS bei Berücksichti-
gung der detaillierten Einträge aus diffusen Quellen
(dd) führen zu entsprechend starken Abbauprozes-
sen (Nitrifikation und Abbau organischer Substanz)
mit entsprechendem Sauerstoffverbrauch. Während
dieser Sauerstoffverbrauch im Oberlauf von der Wie-
derbelüftung weitgehend ausgeglichen werden kann
und daher im Zulauf zu SF01 bei beiden Varian-
ten nahezu identische SO-Konzentrationsganglinien
zu beobachten sind, unterscheiden sich die Ablauf-
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Tabelle 5.8: Landnutzungsspezifische Konzentrationen
für Oberflächen- Zwischen- und Basisab-
fluss (mg/l)
Landnutzung Abflussart 1 Stoffgruppe
SN SS SP
211 O 9.00 15.00 1.50
211 Z 2.35 3.65 0.30
211 B 0.40 3.65 0.10
222 O 0.30 3.65 0.10
222 Z 0.30 3.65 0.10
222 B 0.30 3.65 0.10
231 O 4.20 30.00 0.70
231 Z 1.70 3.65 0.22
231 B 0.40 3.65 0.10
242 O 9.00 15.00 1.50
242 Z 2.35 3.65 0.30
242 B 0.40 3.65 0.10
243 O 2.00 30.00 0.10
243 Z 0.65 3.65 0.10
243 B 0.30 3.65 0.10
311 O 0.30 3.65 0.10
311 Z 0.30 3.65 0.10
311 B 0.30 3.65 0.10
312 O 0.30 3.65 0.10
312 Z 0.30 3.65 0.10
312 B 0.30 3.65 0.10
313 O 0.30 3.65 0.10
313 Z 0.30 3.65 0.10


















































































































































































Abbildung 5.29: Prinzipielle Funktionsweise der landnutzungs- und abflusspfadspezifischen Stoffkonzentra-
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Abbildung 5.31: Vergleich der Modellierung mit konstanten Hintergrundkonzentrationen versus detaillierter
diffuser Stoffeinträge am Gewässerabschnitt S34 (Prozesse aus, Variante ru)
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konzentration von SO maßgeblich. Die Variante dd
weist eine deutliche geringere Minimalkonzentration
an Sauerstoff auf, darüber hinaus sind die Zeiträume
mit Konzentrationen unter 5 mg/l deutlich länger.
Dies ist ein weiterer Beleg dafür, dass die Einträ-
ge aus diffusen Quellen bei einer immissionsorien-
tierten Betrachtung der Gewässersituation möglichst
detailliert abgebildet werden sollten.
Abschließend zeigt Abbildung 5.33 den Einfluss
der pflanzlichen Biomasse und deren Veratmung
bzw. Respiration auf die Gewässerqualität. Darge-
stellt sind die Konzentrationsganglinien für SP , SN ,
SO ohne die Berücksichtigung der pflanzlichen Bio-
masse (blau) und mit Berücksichtigung (rot). Dar-
über hinaus zeigt die Abbildung die Ganglinie der
XA-Konzentration. Insbesondere für den Sauerstoff-
gehalt ergeben sich entscheidende Unterschiede. Ab-
hängig von der jeweiligen Tageszeit und der da-
mit verbundenen unterschiedlichen Lichtintensität
ist die Photosyntheserate größer oder geringer. Das
durch den Abbau von SN und SS hervorgerufene
Sauerstoffminima am 13.04. um 7:00 Uhr fällt mit
dem Tiefpunkt der XA-Konzentration zusammen, so-
dass die Sauerstoffkonzentration bei Berücksichti-
gung der pflanzlichen Biomasse und deren Prozesse
zu diesem Zeitpunkt noch etwas geringer ist als oh-
ne. Im nachfolgenden Zeitbereich steigt dann aber
die Photosyntheserate mit zunehmender Helligkeit
wieder an und die Sauerstoffdelle am 13.04. von
11.00 Uhr bis 23:00 Uhr fällt durch die Photosyn-
theseaktivität deutlich geringer aus.
Die Variabilität in der Zulaufkonzentration von XA
ergibt sich aus der Tatsache, dass für Kläranlagenab-
läufe und die Entlastungen der Siedlungsentwäs-
serung im vorliegenden Fall eine XA-Konzentration
von Null angesetzt wurde und die Gesamtkonzen-
tration im Gewässer dementsprechend bei Entlas-
tungsereignissen stark verringert wird. Die sich er-
gebende SO-Ganglinie weist auf die Bedeutung ei-
ner zeitlich detaillierten Erfassung der Prozesse in
den einzelnen Teilsystemstrukturen hin, da sich die
Auswirkungen der Belastungen aus der Siedlungs-
entwässerung je nach Zeitpunkt und den damit un-
terschiedlichen Prozessen im Gewässer stark unter-
scheiden. Neben dem Einfluss auf die Sauerstoffkon-
zentration ist auch die Beeinflussung der SN - und SP -
Konzentrationen durch die Prozesse der pflanzlichen
Biomasse erkennbar. In Zeiten mit hoher Photosyn-
theseaktivität verläuft die Ablaufkonzentration von
SN mit Berücksichtigung der pflanzlichen Biomasse
unter derjenigen ohne Berücksichtigung, was durch
den SN -Verbrauch des Pflanzenwachstums begründet
ist. Umgekehrt lassen sich in Zeiten der Respiration
geringfügig höhere SN -Konzentrationen bei Berück-
sichtigung der pflanzlichen Biomasse feststellen. Die
Tatsache, dass die Auswirkungen der Respiration we-
niger deutlich zu erkennen sind, liegt an der im Ver-
gleich zur Photosyntheserate kPhoto geringeren Re-
spirationsrate kRespi . Die entsprechenden Effekte fin-
den sich auch in den SP -Ganglinien wieder, aufgrund
der unterschiedlichen Stöchiometrie ist der Einfluss
auf die SP -Konzentration allerdings geringer.
5.2 Diskussion der Ergebnisse
In Kapitel 5.1 konnte gezeigt werden, dass mit dem
entwickelten Modellkonzept die Abfluss- und Stoff-
transportprozesse in einem Einzugsgebiet mit kom-
plexer Nutzung gut modelliert werden können. Auch
die im Gewässer ablaufenden Stoffumwandlungspro-
zesse konnten abgebildet werden. Das entwickelte
Modellkonzept erlaubt somit die verstärkt geforder-
te immissionsorientierte Betrachtung der Gewässer-
belastungen für Einzugsgebiete mit komplexer Nut-
zung.
Bezüglich der Abflussvolumina und -spitzen zeigt
sich, dass sowohl die Vernachlässigung der urbani-
sierten Einzugsgebietsteile als auch die Vernachlässi-
gung der Abflussprozesse in den ruralen Einzugsge-
bietsteilen zu maßgeblichen Fehleinschätzungen der
aktuellen Gewässersituation führen kann.
Im Oberlauf eines Gewässers kann der Gesamtab-
fluss im Trockenwetterfall maßgeblich vom Kläran-
lagenabfluss geprägt sein (Abbildung 5.13), sodass
ein deutlicher Tagesgang in der Abflussganglinie er-
kennbar ist. Aber auch im Unterlauf des Gewässers
bleibt die Bedeutung beider Teilsysteme bestehen
(vgl. Abbildung 5.18). Im untersuchten Fallbeispiel
ist die Trockenwetterganglinie der beiden Kläranla-
gen im Einzugsgebiet aufgrund der Retentionspro-
zesse im Gewässerabschnitt S34 zwar nicht mehr
zu erkennen, ein mit Abbildung 5.13 vergleichba-
res Bild der Überprägung des ruralen Abflusses mit
dem Tagesgang des Kläranlagenabflusses findet sich
aber auch in Gewässerabschnitt S49, in den die Klär-
anlage Ernsthofen einleitet.
Trotz der Translations- und Retentionsprozesse im
Gewässerkörper ist der Einfluss der urbanen Entlas-
tungen auch im Unterlauf noch deutlich zu erken-
nen, wie in Abbildung 5.18 gezeigt werden konnte.
Dies gilt nicht nur bezogen auf die Abflussvolumina,
sondern auch für die Abflussspitzen und den zeitli-
chen Verlauf der Welle. So laufen die Abflussspitzen
der urbanen Entlastungen im vorliegenden Fallbei-
spiel der ruralen Welle leicht voraus. Eine Vernach-
lässigung der urbanen Teilsystemstrukturen führt in
komplex genutzten Einzugsgebieten zu einer maß-
geblichen Unterschätzung der hydraulischen Gewäs-
serbelastung. Werden nur die urbanen Einflüsse mit





































































































































































































































































































































Abbildung 5.32: Konzentrationsganglinien in Gewässerabschnitt SF01 mit Hintergrundkonzentrationen (db)
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Abbildung 5.33: Einfluss der pflanzlichen Biomasse auf die Gewässerqualität (XA,rural = 5)
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gebietsteile betrachtet, stellt sich die Situation ne-
gativer dar, als sie tatsächlich ist. Wie in Abbildung
5.18 erkennbar, ist das Verhältnis von urbanem Ab-
fluss zu ruralem Abfluss bei detaillierter Berechnung
der ruralen Abflusswelle insbesondere beim zweiten
Regenereignis deutlich geringer als bei Abbildung
der ruralen Gebiete mittels konstanter Abflussspen-
de. Ein wichtiges Maß zur Beurteilung der hydrau-
lischen Belastung eines Gewässers durch die Entlas-
tungen der Siedlungsentwässerung ist die Gewässer-
sohlschubspannung und die mit ihr verbundene Ver-
driftung der Gewässerlebewesen bei hohen Abflüs-
sen. Die Berücksichtigung der realen Abflussverhält-
nisse aus den ruralen Einzugsgebietsteilen zeigt, dass
die Gewässerbiozönose bereits an eine große Dyna-
mik der Abflussganglinie gewöhnt sein muss. Eine
Bewertung der urbanen Belastungen ohne Berück-
sichtigung dieser sozusagen „natürlichen“ Dynamik
kann zu einer Überschätzung der Auswirkungen füh-
ren, was im Zweifelsfall mit unnötig hohen Kosten,
z. B. zur Schaffung weiterer Retentionsvolumina in
der Kanalisation, verbunden sein kann.
Für die Kalibrierung und Validierung der ruralen
Gebiete konnten sehr gute Ergebnisse erzielt werden.
Die erzielte Güte zeigt klar die Eignung eines Ele-
mentarflächenmodells mit detaillierter Bodenfeuch-
tesimulation zur Abbildung der Prozesse auf weitge-
hend natürlichen Flächen. Der Vergleich mit den Er-
gebnissen eines detaillierten Rastermodells legt die
Schlussfolgerung nahe, dass die detaillierte Abbil-
dung der räumlichen Variabilität der Bodenverhält-
nisse im Einzugsgebiet mindestens ebenso wichtig
ist wie die verwendete Modellstruktur, da die in
der vorliegenden Arbeit durch die Verknüpfung des
Elementarflächenmodells mit einer Bodendatenbank
erzielten Ergebnisse denen des vom Modellkonzept
als höherwertig zu klassifizierenden Rastermodells
mit begrenzter Berücksichtigung der Bodenvariabili-
tät mindestens ebenbürtig sind. Die erzielten Ergeb-
nisse bestätigen den gewählten Ansatz für die Ab-
flussmodellierung der ruralen Teilsystemstrukturen.
Aufgrund fehlender Messwerte konnte eine Kalibrie-
rung der urbanen Teilsystemstrukturen im Rahmen
der vorliegenden Arbeit nicht durchgeführt werden.
Generell ist allerdings im Rahmen der Siedlungs-
entwässerung eine geringere Variabilität der zur Be-
schreibung der Abflussbildung sowie -transformation
nötigen Parameter zu beobachten. Die prinzipielle
Eignung hydrologischer Verfahren zur Abbildung der
Abflussprozesse urbaner Gebiete wurde von Engel
[1994] durch einen Vergleich mit hydrodynamischen
Modellierungsergebnissen bestätigt. Zusammen mit
der langjährigen Erfahrung mit dem Vorgängermo-
dell von BLUEM.SIMU und der Verwendung geprüfter
Datensätze für die ruralen Teilsystemstrukturen kann
davon ausgegangen werden, dass die berechneten
Abflussganglinien der Kläranlagen und der Entlas-
tungsbauwerke eine ausreichende Güte aufweisen.
Die im Rahmen des entwickelten Modellkonzep-
tes räumlich hochaufgelöste Untergliederung des Ge-
samteinzugsgebietes sowohl für den ruralen Teil als
auch bei der Berücksichtigung der urbanen Einlei-
tungsstellen lässt zukünftig einen detaillierten Ver-
gleich der Modellergebnisse mit den realen Bedin-
gungen zu. Das Modellsystem liefert neben genau-
en Informationen des Bodenfeuchteverlaufs in al-
len drei Berechnungsschichten, der Aufteilung des
Abflusses in Oberflächen-, Zwischen- und Basisab-
fluss je Elementarfläche und Teileinzugsgebiet auch
für die urbanen Belastungen an jedem Einleitungs-
punkt genaue Informationen. Bei Bedarf kann zu-
dem auf die von BLUEM.SIMU generierten Ergebnis-
dateien für jedes Bauwerk der Kanalisation zurück-
gegriffen werden. Der räumliche Detaillierungsgrad
des Modellkonzepts ermöglicht den Vergleich zwi-
schen Modellergebnis und Messung nicht nur am
Gebietsauslass sondern auch an beliebig wählbaren
Punkten innerhalb des Einzugsgebietes. Im Zuge der
Umsetzung der EU-Wasserrahmenrichtlinie und der
damit verbundenen Einrichtung von Monitoringpro-
grammen ist mit einer Zunahme an Messungen zu
rechnen, sodass die Ergebnisse der Teilsystemstruk-
turen des entwickelten Modellkonzeptes zukünftig
noch detaillierter mit realen Messwerten verglichen
werden können, als dies im Rahmen der vorliegen-
den Arbeit aufgrund beschränkter Datenverfügbar-
keit möglich war.
Für die betrachteten Stoffgruppen zeigt sich ein
ähnliches Bild wie für den Abfluss. Auch bei deak-
tivierten Stoffumwandlungsprozessen unterscheiden
sich die Ergebnisse der drei Varianten uk, r und ru
gravierend. Werden für die ruralen Bereiche des Ein-
zugsgebietes konstante Hintergrundkonzentrationen
angesetzt, so schneidet die Variante mit Berücksich-
tigung der detaillierten Abflussganglinie aus den ru-
ralen Gebieten aus Gewässersicht immer besser ab,
als bei Annahme einer konstanten Abflussspende für
die ruralen Gebiete. Dies liegt darin begründet, dass
die gewählten Hintergrundkonzentrationen für alle
betrachteten Stoffgruppen besser sind, als die sich
ergebenden Konzentrationen aus den Kläranlagen-
abläufen und den Entlastungsbauwerken. Die größe-
re Menge an Abfluss bei der Variante mit detaillier-
ter Bodenfeuchtesimulation führt aufgrund der Mi-
schungsrechnung zu entsprechend besseren Ergeb-
nissen. Diese Situation zeigt sich auch bei der Ak-
tivierung der Stoffumwandlungsprozesse, wo insbe-
sondere aufgrund der höheren Fließgeschwindigkei-
ten bei Betrachtung der realistischen Abflussgangli-
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nie aus den ruralen Gebieten die Sauerstoffkonzen-
tration durch die entsprechend höhere Wiederbelüf-
tung verbessert wird.
Der Vergleich mit einer detaillierten Berechnung
der ruralen Abflüsse sowie landnutzungs- und ab-
flusspfadspezifischen diffusen Stoffeinträgen zeigt
allerdings, dass eine Berücksichtigung des detaillier-
ten ruralen Abflusses mit konstanten Hintergrund-
konzentrationen die Gewässersituation zu positiv
darstellt. Aufgrund der erhöhten Einträge an SN , SP
und SS bei detaillierter Berücksichtigung der diffu-
sen Quellen sind zum einen die entsprechenden Kon-
zentrationsganglinien höher, der mit der Nitrifikation
und dem Abbau organischer Substanzen verbundene
Sauerstoffverbrauch führt zum anderen zu geringe-
ren SO-Konzentrationen im Gewässer. Es zeigt sich,
dass die detaillierte Berücksichtigung der ruralen Ab-
flüsse zwar notwendig für eine realistische Model-
lierung von Einzugsgebieten mit komplexer Nutzung
ist, dann aber auch realistische Stoffeinträge für die-
se Abflüsse berücksichtigt werden müssen.
Der große Einfluss der Stoffumwandlungsprozes-
se im Gewässer zeigt sich auch für ein relativ klei-
nes Gewässer im Mittelgebirge und bestätigt die viel-
fach geforderte und mittlerweile auch gesetzlich vor-
geschriebene immissionsorientierte Betrachtung der
Belastungen. Besonders stark zeigt sich der Einfluss
der Stoffumwandlungsprozesse bei kleineren Fließ-
gewässern in langsam fließenden oder staugeregel-
ten Bereichen mit vergleichsweise hohem Wasser-
stand. In schnell fließenden Abschnitten sind die Ein-
flüsse der Stoffumwandlungsprozesse aufgrund der
geringen Verweilzeit des Wassers im jeweiligen Ge-
wässerabschnitt gering und werden von den Effek-
ten der Durchmischung der unterschiedlichen Ab-
flüsse und deren Stoffkonzentrationen überlagert.
Wie Abbildung 5.32 zeigt, haben die Prozesse in
langsam fließenden Abschnitten dagegen maßgebli-
che Bedeutung, der Abbau organischer Substanzen
und die Nitrifikation führen hier zu deutlich geringe-
ren Sauerstoffkonzentrationen im Ablauf als im Zu-
lauf zu diesem Abschnitt. Die Berücksichtigung der
Prozesse im Gewässer unterstreicht die Bedeutung
der realistischen Abschätzung der Einträge aus dif-
fusen Quellen, da aufgrund der in diesem Fall hö-
heren Stoffkonzentrationen an SN und SS auch der
Sauerstoffverbrauch deutlich höher ausfällt als bei
der Verwendung konstanter Hintergrundkonzentra-
tionen, da die Wiederbelüftung in langsam fließen-
den Gewässern mit hohem Wasserstand den Sau-
erstoffverbrauch nicht mehr ausgleichen kann, was
dagegen in schnell fließenden Abschnitten überwie-
gend der Fall ist.
Die Betrachtung langsam fließender Bereiche mit
Aktivierung der Photosynthese und Veratmung der
pflanzlichen Biomasse zeigt den Einfluss, den die-
se Prozesse auf die übrigen Stoffkonzentrationen,
insbesondere aber auch auf die Sauerstoffkonzen-
tration haben. Darüber hinaus bestätigt die Berück-
sichtigung dieser Prozesse die Notwendigkeit einer
zeitlich hochaufgelösten Modellierung sowohl der
Belastungen, als auch der Prozesse im Gewässer
selbst. Durch den lichtabhängigen Tagesgang der
sich für die Photosyntheseaktivität (Sauerstoffpro-
duktion) bzw. die Veratmung (Sauerstoffverbrauch)
ergibt, kann die Gewässersituation, die sich aus einer
Belastung ergibt, je nach dem Zeitpunkt des Ereig-
nisses verbessert oder verschlechtert werden. Trifft
beispielswiese eine erhöhte SS-Konzentration in ei-
nem Gewässerabschnitt bei ausreichender SP - und
SN -Versorgung auf den Zeitraum vermehrter Photo-
syntheseaktivität, kann der Sauerstoffverbrauch des
Abbauprozesses durch die Sauerstoffproduktion der
Photosynthese (teilweise oder vollständig) ausgegli-
chen werden. Fällt der Zeitpunkt der erhöhten SS-
Konzentration dagegen in die Nacht, addieren sich
der Sauerstoffverbauch durch den Abbauprozess und
die Respiration der pflanzlichen Biomasse. Aufgrund
des großen Einflusses der pflanzlichen Biomasse soll-
te zukünftig auch die durch die Photosynthese und
Respiration verursachte Veränderung der Kohlendi-
oxidkonzentration im Gewässer berücksichtigt wer-
den, da der Kohlendioxidgehalt über den Karbonat-
gehalt SIC einen Einfluss auf den pH-Wert des Ge-
wässers und damit auf die Bildung von Ammoniak
hat (vgl. Kapitel 2.3.1 und 4.4.3.3)
Die Ergebnisse zeigen die große Bedeutung von
staugeregelten Gewässerabschnitten auf die Gewäs-
serqualität. Während in schnell fließenden Abschnit-
ten die Wiederbelüftung einen Großteil oder mehr
der sauerstoffzehrenden Prozesse ausgleichen kann,
ist dies aufgrund der verringerten Fließgeschwindig-
keit, der höheren Wasserstände und der längeren
Aufenthaltszeit des Wassers in den staugeregelten
Bereichen nicht mehr möglich. Im Rahmen der vor-
liegenden Arbeit wurden die entsprechenden Prozes-
se mit Hilfe des Gerinneabschnittes SF01 abgebil-
det, der als Ersatz für das Hochwasserrückhaltebe-
cken implementiert wurde. Neben Hochwasserrück-
haltebecken finden sich in Gewässern aber auch eine
Vielzahl weiterer staugeregelter Bereiche, deren Ur-
sache vielfältig sein kann. Neben größeren Bauwer-
ken wie Talsperren, Poldern und Hochwasserrückhal-
tebecken fallen hierunter auch durch Wehre oder Bi-
berdämme aufgestaute Bereiche sowie eine Vielzahl
natürlicher Becken mit entsprechenden Charakteris-
tika. Im Rahmen von immissionsorientierten Model-
lierungen ist der korrekten Abbildung der hydrauli-
schen Verhältnisse in diesen Bereichen eine verstärk-
te Aufmerksamkeit zu widmen. Insbesondere für grö-
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ßere staugeregelte Bereiche wie z. B. Hochwasser-
rückhaltebecken, Talsperren oder große Wehranla-
gen ist die im Rahmen der vorliegenden Arbeit ge-
wählte Abbildung über einen langsam fließenden Ge-
rinneabschnitt nur als erster Schritt zu betrachten.
Zukünftig sollte das entwickelte Modellsystem um
eigene Module für diese Bereiche ergänzt werden,
um eine besser an die realen Verhältnisse angepass-
te Abbildung der Hydraulik, insbesondere aber der
Stoffumwandlungsprozesse, zu erzielen. Die Ergeb-
nisse der vorliegenden Arbeit bestätigen damit die
Erkenntnisse von Henschel und Steinberg [1990],
Herbst [1997] und DVWK [1998], welche die Be-
deutung von Stauhaltungen und deren Wirkung als
Bioreaktoren als Problem bei der Formulierung von
festen Zielkenngrößen für Nährstoffkonzentrationen
in Fließgewässern nachwiesen.
Die Verknüpfung von Gewässerhydraulik und
Stoffumwandlungsprozessen erfordert im Rahmen
einer immissionsorientierten Modellierung mit
dem vorgestellten Modellkonzept die Beachtung
eines weiteren Punktes. Sind die Fließgeschwin-
digkeiten eines Gewässerabschnittes so hoch, dass
er innerhalb des gewählten Modellzeitschrittes
komplett durchflossen wird, werden für diesen
Gewässerabschnitt aufgrund der Implementierung
der lagrangebasierten Stofftransportmodellierung
(vgl. Kapitel 4.4.2) keine Stoffumwandlungspro-
zesse berücksichtigt. Im Rahmen der vorliegenden
Arbeit wurde ein Zeitschritt von fünf Minuten
verwendet. Um die beschriebenen Probleme zu
vermeiden, ist zukünftig ein Simulationszeitschritt
von einer Minute anzustreben. Für die detaillierte
Bodenfeuchtesimulation in BLUEM.SIMR scheint
dieser anzustrebende Zeitschritt allerdings als zu
klein, sodass BLUEM.SIMR um eine Funktionalität
erweitert werden sollte, die für die Modellierung
des Gewässers eine kleinere Zeitschrittweite zulässt
als für die Modellierung der Abflussprozesse auf den
ruralen Flächen.
Im Gegensatz zum Abfluss war eine Kalibrierung
der ermittelten Konzentrationsganglinien im Rah-
men der vorliegenden Arbeit mangels Daten nicht
möglich. Die dargestellten Konzentrationsganglini-
en müssen demzufolge nicht zwangsläufig mit der
realen Gewässersituation übereinstimmen. Auf die-
se Einschränkung wurde bereits bei der Einführung
des Fallbeispiels hingewiesen (semi-hypothetisch).
Wesentliches Ziel des präsentierten Fallbeispiels war
nicht die realistische Prognose von Konzentrations-
ganglinien für die obere Modau, sondern die De-
monstration der Funktionsweise des entwickelten
Modellkonzeptes und ein Vergleich von verschie-
denen Varianten. Dennoch stimmen die ermittel-
ten Konzentrationswerte gut mit von Kraft [2001]
durchgeführten Modellierungen mit QUAL2E [USE-
PA, 1987] an der oberen Modau überein. Die von
Kraft [2001] ermittelten SP -Konzentrationen lagen
zwischen 0,3 und 0,9 mg/l, dieser Wertebereich
wurde auch von den im Rahmen dieser Arbeit er-
zeugten Ganglinien eingehalten. Bezüglich der SN -
Konzentrationen liegen die mit dem integrierten Mo-
dellkonzept ermittelten Maximalwerte von ca. 2,5
mg/l im Vergleich zu Kraft [2001] auf der sicheren
Seite, die Werte bis zu 5,5 mg/l ermittelte.
Die für den Gewässerabschnitt SF01 dargestell-
te Situation stimmt mit den bekannten Problemen
im Hochwasserrückhaltebecken Ober-Ramstadt gut
überein, für das aufgrund der Nährstoffeinträge aus
dem Einzugsgebiet der Modau und der veränder-
ten Abflussdynamik im Becken regelmäßig Eutro-
phierungserscheinungen und geringe Sauerstoffkon-
zentrationen berichtet werden [Bach, 2005]. Die im
Rahmen der vorliegenden Arbeit ermittelten Sauer-
stoffschwankungen durch die Prozesse der pflanzli-
chen Biomasse bewegen sich in einem Bereich, der
auch von Solvi [2006] beschrieben wurde.
Neben der detaillierten und realitätsnahen Be-
rücksichtigung der Belastungen des Gewässerkörpers
ist im Rahmen einer immissionsorientierten Betrach-
tung allerdings auch die Wahl der Reaktionsraten im
Gewässerkörper (vgl. Tabelle 4.3 und Kapitel 4.4.3)
von Bedeutung.
In Abbildung 5.34 ist die mittlere SS-
Konzentration im Ablauf des Elements SF01
bei unterschiedlichen Zulaufkonzentrationen
(SS_zu) und unterschiedlichen Abbauraten (kAbbau)
dargestellt. Die für die Sensitivitätsuntersuchung
gewählte Spanne der Abbaurate wurde aus Li-
teraturwerten bestimmt (vgl. Kapitel 4.4.3.4).
Es zeigt sich ein mit zunehmender Zulaufkon-
zentration steigender Einfluss der Abbaurate. In
Abbildung 5.35 ist der entsprechende Einfluss auf
die Sauerstoffkonzentration im Ablauf von SF01
dargestellt.
Wie für den Prozess des Abbaus organischer Sub-
stanz wurde auch für die Nitrifikation eine Sensiti-
vitätsanalyse durchgeführt (Wertebereich von kNit ri
vgl. Kapitel 4.4.3.3). Die Ergebnisse zeigen Abbil-
dung 5.36 und 5.37. Es zeigt sich ein ähnlicher
Zusammenhang wie beim Abbau von SS . Mit zu-
nehmender Konzentration von SN wird der Einfluss
der Nitrifikationsrate kNit ri größer. Abbildung 5.37
zeigt den Einfluss auf die resultierende mittlere Sau-
erstoffkonzentration.
Die Sensitivitätsanalyse für den Einfluss der
pflanzlichen Biomasse wurde kombiniert für die
Photosyntheserate kPhoto und die Respirationsrate
kRespi durchgeführt (Abbildung 5.38). Insbesondere




































































































































































































































































Abbildung 5.37: Sensitivitätsanalyse für den Prozess Nitrifikation bezogen auf SO
135
konzentration des Sauerstoffs (Abbildung 5.39) zeigt
sich, dass die Wahl der beiden Reaktionsraten einen
maßgeblichen Einfluss auf die Sauerstoffkonzentra-
tion hat. Die Sensitivität des Gewässergütemodells
bezüglich der pflanzlichen Biomasse weist darauf
hin, dass eine deutliche Verbesserung der Ergebnisse
zu erzielen wäre, wenn diese nicht als konstant im
ruralen Zufluss und als Null im urbanen Zufluss
angesetzt würde. So schlagen Cluis u. a. [1988] die
Kopplung der XA-Konzentrationseinträge aus den
ruralen Flächen an das Verhältnis von Stickstoff zu
Phosphor im Abfluss vor.
Die Sensitivitätsanalysen zeigen zum einen den
Einfluss der Wahl der Reaktionsraten auf die resul-
tierenden Modellergebnisse. Dieser Einfluss wird be-
sonders deutlich, wenn die resultierende Sauerstoff-
konzentration betrachtet wird. Hier sind die Effekte
zumeist deutlicher als bei Betrachtung der Stoffkon-
zentration. Zum anderen wird aber auch deutlich,
dass schon moderate Reaktionsraten in Verbindung
mit hohen Stoffkonzentrationen einen großen Ein-
fluss auf die resultierende Sauerstoffkonzentration
haben können. Hierdurch wird die Bedeutung einer
realistischen Abschätzung der Stoffeinträge aus allen
Teilsystemstrukturen im Rahmen einer immissions-
orientierten Betrachtungsweise erneut unterstrichen.
Aufgrund der Bedeutung der Sauerstoffkonzentra-
tion für den Gewässerzustand ist darüber nachzu-
denken, unterschiedliche Sauerstoffkonzentrationen
für den Oberflächen-, Zwischen- und Basisabfluss an-
zusetzen, da die Sauerstoffkonzentrationen im Bo-
denwasser, besonders im Grundwasser, in der Regel
deutlich niedriger sind als im Oberflächenabfluss. Im
dargestellten Fallbeispiel wurde hierauf verzichtet.
Generell lässt sich feststellen, dass die Modellkom-
plexität mit dem Wechsel von einer emissionsori-
entierten zu einer immissionsorientierten Betrach-
tungsweise maßgeblich ansteigt. Neben der dann
notwendigen Berücksichtigung der Prozesse im Ge-
wässer müssen auch alle Belastungen aus den un-
terschiedlichen Bereichen eines Einzugsgebietes be-
rücksichtigt werden. Die entsprechende Modellie-
rung der verschiedenen Bereiche einschließlich des
Gewässerkörpers erhöht die Anzahl der zur modell-
technischen Beschreibung der Vorgänge notwendi-
gen Variablen und Parameter, für deren Bestimmung
in vielen Fällen nur wenige bis gar keine Daten zur
Verfügung stehen. Jeder weitere Modellparameter
kann als zusätzliche Quelle für Modellunsicherhei-
ten betrachtet werden. Dieser potentiellen Erhöhung
der Modellunsicherheit durch zusätzliche Parameter
steht allerdings die Reduktion der Modellunsicher-
heit durch zusätzliche physikalisch begründete An-
sätze entgegen. So erhöht sich die Modellkomple-
xität und die Anzahl der Parameter z. B. durch die
Integration von BLUEM.SIMU in das entwickelte Mo-
dellkonzept, die detaillierte Erfassung der urbanen
Entwässerungsstruktur inklusive der Sonderbauwer-
ke der Kanalisation reduziert jedoch die Unsicher-
heiten in Bezug auf die aus urbanisierten Gebieten
entstehenden Belastungen im Vergleich zu einer pau-
schalen Abschätzung deutlich. Ebenso führt die de-
taillierte Bodenfeuchtesimulation zu einem erhöhten
Parametersatz, im Vergleich zur Annahme konstan-
ter Abflüsse aus ruralen Gebieten ist die Unsicherheit
bei der detaillierten Betrachtung jedoch deutlich ge-
ringer. Darüber hinaus konnten die Unsicherheiten
im Bezug auf die Abbildung der Prozesse im Gewäs-
ser aufgezeigt werden. Auch hier steht diesen Unsi-
cherheiten aber im Vergleich mit emissionsbasierten
Ansätzen der Zugewinn an physikalisch begründeten



























































































































Abbildung 5.39: Sensitivitätsanalyse für die Prozesse Photosynthese und Respiration bezogen auf SO
137

6 Zusammenfassung und Ausblick
Ausgehend von der vielfach geforderten aber
kaum umgesetzten integrierten und immissionsba-
sierten Modellierung wurden die verschiedenen Be-
lastungsquellen in komplex genutzten Einzugsgebie-
ten hinsichtlich ihrer räumlichen sowie zeitlichen
Dynamik und der Auswirkungen auf die Gewäs-
serqualität analysiert. Es konnte festgestellt wer-
den, dass eine detaillierte Betrachtung sowohl in
der räumlichen Auflösung (feingliedrige Untertei-
lung des Einzugsgebietes) als auch in der zeitlichen
Dynamik (kleine Zeitschritte) für eine immissionsori-
entierte Betrachtung unabdingbar ist.
Für die zwei maßgeblichen Teilsysteme, die ru-
ralen Gebiete mit landwirtschaftlicher oder natürli-
cher Bodennutzung sowie die urbanisierten Gebiete
mit städtischer Prägung, wurden bestehende Modell-
ansätze und -systeme analysiert. Es zeigte sich nach
wie vor eine weitgehend getrennte Betrachtung und
Modellierung dieser zwei Teilsysteme. Meist werden
nur ein Teilsystem und der Gewässerkörper abgebil-
det. Werden beide Systeme und der Gewässerkörper
betrachtet, wird zumeist entweder das rurale Sys-
tem oder das urbane System stark vereinfacht abge-
bildet. Dies führt dazu, dass die maßgeblichen Pro-
zesse des vereinfacht abgebildeten Teilsystems nicht
mehr im Modell repräsentiert werden können. Für
die notwendige zeitlich hohe Dynamik und Varia-
bilität der Abfluss- und Stofftransportmodellierung
konnten insbesondere für den Bereich der diffusen
Stoffeinträge aus den ruralen Gebieten Defizite in be-
stehenden Modellsystemen identifiziert werden.
Basierend auf den festgestellten Defiziten in der
integrierten Modellierung von Einzugsgebieten mit
komplexer Nutzung wurde ein Modellsystem ent-
wickelt, das die beschriebene Trennung von rura-
len und urbanen Bereichen überwindet. Hierzu wur-
den am Fachgebiet ihwb existierende Modelle ge-
koppelt und weiterentwickelt. Die Abbildung der Ba-
sissystemstruktur sowie der ruralen Bereiche erfolgt
mit dem elementarflächenbasierten Niederschlags-
Abfluss-Modell BLUEM.SIMR, das um ein Modul zur
Modellierung räumlich differenzierter und dynami-
scher Stoffeinträge beliebiger Stoffgruppen aus dif-
fusen Quellen ergänzt wurde. Für jedes urbanisier-
te Gebiet innerhalb des betrachteten Einzugsgebie-
tes kommt eine Instanz des urbanhydrologischen
Schmutzfrachtsimulationsmodells BLUEM.SIMU zum
Einsatz. Dies ermöglicht die detaillierte Berücksich-
tigung der urbanen Entwässerungsstruktur auch bei
mehreren Städten und/oder Ortschaften im Einzugs-
gebiet. Für die Prozesse im Gewässer kommt das Mo-
dell BLUEM.SIMC zum Einsatz, das neben der hydro-
logischen Modellierung der Translations- und Reten-
tionsprozesse im Gewässer auch beliebige Stoffum-
wandlungsprozesse abbilden kann.
Die Ermittlung der Systemstruktur kann in einer
GIS-Umgebung erfolgen und wesentliche Teile der
Eingabedateien werden von BLUEM.GIS aus den Er-
gebnissen der GIS-Bearbeitung automatisiert gene-
riert. Hierzu wurden maßgebliche Modellparameter
für die Bodenfeuchtesimulation sowie des Bodenauf-
baus aus verschiedenen Bodenarten in eine Daten-
bank integriert, die an BLUEM.GIS angebunden wur-
de.
Das entwickelte Modellkonzept wurde auf ein
reales Fallbeispiel angewendet. Das Einzugsgebiet
der oberen Modau repräsentiert in charakteristischer
Weise die räumliche Variabilität der Nutzung eines
Einzugsgebietes mit komplexer Nutzung. Das entwi-
ckelte Modellkonzept ist in der Lage, detailliert die
räumliche Heterogenität der Nutzung zu berücksich-
tigen und die verschiedenen Stoffeintragspfade ab-
zubilden. Hierbei zeigte sich, dass die Berücksich-
tigung aller Eintragspfade aus immissionsorientier-
ter Sicht unabdingbar ist. Sowohl die Vernachläs-
sigung der urbanen Teilsystemstrukturen als auch
die vereinfachte Abbildung der ruralen Systemstruk-
tur führen zu maßgeblichen Unterschieden in der
Gewässersituation. Die Auswirkungen der urbanen
Belastungen werden beispielsweise bei der detail-
lierten Berücksichtigung der ruralen Abflussprozesse
mit konstanten Hintergrundkonzentrationen für die
diffusen Stoffeinträge deutlich verbessert. Die häu-
fig angewendete vereinfachte Abbildung der ruralen
Einzugsgebietsteile mit konstanten Abflussspenden
und Hintergrundkonzentrationen für die Stoffein-
träge bildet somit einen extrem kritischen und unrea-
listischen Zustand ab. Die Berücksichtigung der de-
taillierten Abflussganglinien für die ruralen Bereiche
mit konstanten Hintergrundkonzentrationen stellt
dagegen die Situation unrealistisch positiv dar, wie
sich in dem Vergleich mit einer räumlich und zeit-
lich differenzierten Modellierung der diffusen Stoff-
einträge zeigt. Zusammenfassend lässt sich feststel-
len, dass eine realistische Beschreibung der Gewäs-
sersituation nur durch eine detaillierte Abbildung
der Abfluss- und Stofftransportprozesse in urbanen
und ruralen Teilbereichen des Einzugsgebiets er-
reicht werden kann und das entwickelte Modellkon-
zept in der Lage ist, diese Anforderung zu erfüllen.
Das Modellsystem ermöglicht darüber hinaus die Ab-
bildung von Maßnahmen in allen Teilbereichen und
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damit auch z. B. Kosten-Nutzen-Abwägungen zwi-
schen Kläranlagenausbau und Verminderung der dif-
fusen Stoffeinträge durch Düngemittelbeschränkun-
gen. Darüber hinaus zeigte sich, dass auch bei klei-
neren Fließgewässern im Mittelgebirge die im Ge-
wässer ablaufenden Stoffumwandlungsprozesse kei-
neswegs vernachlässigt werden dürfen. Dies gilt ins-
besondere für staugeregelte oder langsam fließende
Gewässerabschnitte mit erhöhten Wasserständen.
Zusammenfassend konnte gezeigt werden, dass
die immissionsbasierte integrierte Modellierung für
Einzugsgebiete mit komplexer Nutzung und die de-
taillierte Abbildung aller Teilsystemstrukturen mög-
lich und notwendig ist.
Auch wenn aufgrund der begrenzten Datenlage
die konkreten Ergebnisse der präsentierten Fallstu-
die mit Vorsicht zu betrachten sind, konnten neben
der Umsetzung der in Kapitel 1.2 aufgestellten Zie-
le dieser Arbeit durch die Modellentwicklung und -
anwendung auch wesentliche Erkenntnisse über das
Systemverhalten und die Wechselwirkungen der un-
terschiedlichen Teilbereiche gewonnen werden, aus
denen sich weiterer Forschungsbedarf bezüglich der
immissionsorientierten Modellierung von Einzugsge-
bieten mit komplexer Nutzung ableiten lässt.
Weder die urbanen noch die ruralen Belastungen
eines Gewässerkörpers können vernachlässigt wer-
den. Eine Überprüfung und Verifizierung der mo-
delltechnisch berechneten Einträge ist daher sowohl
für die Belastungen aus Kläranlagen und den Ent-
lastungsbauwerken der Siedlungsentwässerung als
auch für die diffusen Einträge anzuraten. Im Bereich
der Siedlungsentwässerung sind hier neben der Be-
schreibung von Stoffakkumulations- und Abtragspro-
zessen auf der Oberfläche der versiegelten Gebiete
die Stoffumwandlungsprozesse im Kanal selbst so-
wie der Einfluss der Sonderbauwerke auf die Stoff-
konzentrationen zu nennen. Im Bereich der diffu-
sen Stoffeinträge sind die verwendeten Konzentra-
tionswerte anhand weiterer Fallstudien zu überprü-
fen und nach Möglichkeit zu standardisieren, wie
dies z. B. für die Bodenparameter durchgeführt wur-
de. Nach Möglichkeit sind differenzierte Werte für
alle betrachteten Stoffgruppen einschließlich Sauer-
stoff und pflanzlicher Biomasse zu verwenden. Wei-
terhin ist zu untersuchen, ob die Ergebnisqualität
durch die Berücksichtigung von Stoffumwandlungs-
prozessen auf der Oberfläche und im Bodenkörper
der ruralen Flächen verbessert werden kann oder ob
hierdurch nur die Modellkomplexität erhöht wird.
Darüber hinaus ist den Transformationsvorschrif-
ten an den Modellschnittstellen verstärkte Beach-
tung zu schenken, da diese einen nicht unerhebli-
chen Einfluss auf die resultierenden Konzentratio-
nen im Gewässer haben. Im Rahmen der weiteren
Modellentwicklung von BLUEM.SIM ist eine Integra-
tion von BLUEM.SIMU in BLUEM.SIMR,C anzustreben,
da hierdurch die Möglichkeit der gemeinsamen Ka-
librierung und Optimierung durch BLUEM.OPT ge-
schaffen würde.
Ausgehend von der im Rahmen der Abflussmodel-
lierung äußerst erfolgreichen Verwendung von Stan-
dardparametern für Bodenkennwerte ist eine ent-
sprechende Integration von Parametern zur Beschrei-
bung der Landnutzung in die entwickelte Datenbank
anzustreben. Hierdurch würde auch die Möglichkeit
geschaffen, die Definition der diffusen Stoffeintrags-
konzentrationen landnutzungs- und bodenspezifisch
von BLUEM.GIS automatisiert vornehmen zu lassen.
Im Bereich der Prozesse im Gewässer ist ein ver-
stärktes Augenmerk auf die Wahl der Reaktionsra-
ten sowie der Temperaturabhängigkeit der Prozesse
zu legen. Darüber hinaus hat sich gezeigt, dass eine
möglichst genaue Beschreibung der hydrologischen
und hydraulischen Verhältnisse eine wichtige Rand-
bedingung zur realistischen Betrachtung der Um-
wandlungsprozesse darstellt und insbesondere der
Identifikation und der Abbildung langsam fließender
Gewässerabschnitte eine erhöhte Bedeutung für die
Gesamtsituation der Wasserqualität zukommt.
Letztlich zeigt die hohe Dynamik der Teilsysteme
und die Bedeutung des Zeitpunktes einer Gewässer-
belastung die Wichtigkeit der Berücksichtigung der
räumlichen Variabilität der Niederschlagsfelder, die
maßgeblichen Einfluss auf die Entstehung und da-
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